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5. Introduction générale : 
 
Au début des années 1900, le procédé Birkeland-Eyde vit le jour en Norvège et permit la 
création d’engrais azotés synthétiques par fixation de l’azote atmosphérique sous forme de 
diazote (𝑁2 ; Eyde, 1909). Les procédés Haber-Bosch et Ostwald prendront sa suite dans les 
années 1920 en synthétisant directement de l’ammoniac (𝑁𝐻3) par hydrogénation du 𝑁2 puis 
en le transformant en acide nitrique (𝐻𝑁𝑂3 ; Williams, 1982). Ces révolutions industrielles ont 
permis à nos systèmes agraires d’atteindre des rendements importants mais cette 
modification des pratiques agricoles a drastiquement augmenté les flux de nitrates vers les 
eaux de surfaces (Berner and Berner, 1987 ; Galloway et al., 1995 ; Galloway et al., 2004).et 
a des impacts importants à l’échelle du bassin versant. 
Cette augmentation de flux de nitrates rend plus difficile l’accès à une eau potable. Sans 
épuration suffisante, la consommation récurrente d’une eau riche en nitrate peut augmenter 
les risques de cancer tout au long du système digestif ou des organes génitaux (Joosens et 
al., 1996 ; Fan and Steinberg, 1996 ; Höring and Chapman, 2002). De plus, les nitrates sont 
parfois considérés comme des perturbateurs endocriniens (Jaeger et al., 1999 ; Guillette and 
Edwards, 2005). Les nitrates peuvent également entrainer des troubles physiologiques 
comme la méthémoglobinémie, une maladie correspondant à une augmentation anormale de 
méthémoglobine dans le sang, appelée Baby Blue Syndrom lorsqu’elle apparait chez le 
nouveau-né (Knobeloch et al., 2000 ; Majumdar, 2003). 
Les nitrates perturbent également le fonctionnement des écosystèmes aquatiques (Camargo 
and Alonso, 2006). L’ion nitrate (NO3-) est un des éléments principaux à l’origine de 
l’acidification et l’eutrophisation des eaux douces (Pinay et al., 2018). De par sa 
caractéristique acide, l’ion nitrate, sous certaines conditions, peut rendre les métaux lourds 
plus biodisponibles pour les êtres vivants d’un écosystème aquatique (Camargo and Alonso, 
2006). Les nitrates, bien que ce soit des nutriments, sont aussi directement toxiques 
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lorsqu’ils sont en excès pour la majorité des êtres vivants dans les milieux aquatiques, que 
ce soit dans les eaux douces ou dans les océans. L’utilisation excessive de nitrate soulève 
également une problématique liée au changement climatique par la transformation des 
nitrates en protoxyde d’azote (N2O) sous certaines conditions, un gaz à effet de serre 300 
fois plus puissant que le dioxyde de carbone (CO2). 
Suite à ce constat, l’organisation mondiale de la santé (OMS) recommande une teneur en 
nitrates inférieure à 50 mg. L-1 dans l’eau pour la considérer comme potable sur une 
exposition à court terme et 0.2 mg. L-1 pour une exposition à long terme (WHO, 2011). Au 
niveau de l’Union européenne, la directive cadre sur l’eau (2000/60/CE) reprend les 
recommandations de l’OMS pour lutter contre l’eutrophisation des eaux de surface et 
souhaite atteindre un bon état de qualité des eaux pour 2015. La question de l’eutrophisation 
des eaux de surface bien que connue de longue date reste encore un problème d’actualité et 
non résolu d’après l’expertise scientifique menée récemment (Pinay et al., 2018). Pour 
poursuivre cet objectif, le plan de stratégie pour la biodiversité 2020 (Ministère de la 
Transition écologique et solidaire, 2011) vise à réduire la pression des polluants sur les 
écosystèmes en France. 
Depuis 2012, la plateforme intergouvernementale sur la biodiversité et les services 
écosystémiques (IPBES) définit la régulation de la qualité de l’eau comme un des services 
naturels rendus par les écosystèmes aux sociétés humaines. La production agricole 
constitue un service d’apport important pour le fonctionnement de ces sociétés. La 
dénitrification par son élimination de polluants remplit également un rôle de service 
écosystémique en tant que service de régulation. La quantification de ce service est un enjeu 
important pour viser un équilibre entre production et pollution et est possible à l’aide 
notamment les outils de modélisation couplés avec des mesures spatio-temporelles. 
Les zones humides alluviales assurent une régulation de la qualité de l’eau en éliminant les 
nitrates par la dénitrification (Hill, 1996 ; Sánchez-Pérez et al., 2003). Ce processus 
complexe est assuré par des bactéries dites dénitrifiantes qui en consommant du carbone 
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organique vont pouvoir convertir les nitrates en diazote ou en protoxyde d’azote sous des 
conditions environnementales favorables comme la température et l’alternance de périodes 
aérobies et anaérobies (Hill, 1996). Le débordement des cours d’eau dans les zones 
humides alluviales est également un des principaux facteurs d’efficacité de la dénitrification 
(Vidon and Hill, 2005 ; Ranalli and Macalady, 2010). La diversité des zones humides 
alluviales et le régime hydrologique des cours d’eau entrainent une spatialisation et une 
temporalité de l’efficacité du processus de dénitrification à l’échelle d’un bassin versant 
(McClain et al., 2003 ; Groffman et al., 2009) comme à des échelles plus locales (Bernard-
Jannin et al., 2017). 
Le carbone organique joue un rôle primordial dans la dénitrification. Il sert de source 
d’énergie aux bactéries pour la réduction de l’ion nitrate. Ce carbone organique est 
généralement divisé en deux groupes : le carbone organique particulaire (COP) et le carbone 
organique dissous (COD). Ces deux groupes sont constitués de plusieurs composés 
organiques provenant principalement de la décomposition de débris organiques végétaux ou 
animaux. Une partie du carbone organique a également une origine anthropique avec les 
approts des effluents rejetés par les villes, les zones agricoles ou les industires. Le COD est 
plus facilement dégradable par les bactéries et est donc préférentiellement utilisé pour la 
dénitrification (Peyrard et al., 2011 ; Zarnetske et al., 2011 ; Sun et al., 2018). Les flux de 
carbone organique ont été quantifiés à différentes échelles ces dernières décennies 
(Meybeck, 1982 ; Ludwig et al, 1996 ; Meybeck and Vorosmarty, 1999 ; Cole et al., 2007 ; 
Drake et al., 2017) mais leurs interactions avec le cycle de l’azote n’ont été que peu 
abordées. 
La prise en compte du processus de dénitrification dans les bilans à l’échelle d’un bassin 
versant est complexe. La modélisation constitue un des outils permettant de prendre en 
compte ce phénomène et de le quantifier. La modélisation correspond à une représentation 
simplifiée de processus complexes dans le but dus étudier, de les comprendre et dus 
quantifier. Des modèles se sont déjà intéressés à la dénitrification dans les zones humides 
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alluviales (Weng et al., 2003 ; Pinay et al., 2007 ; Rassam et al., 2008 ; Ensign et al., 2008), 
ainsi qu’au moteur du processus de dénitrification, à savoir les flux de carbone organique 
dans les cours d’eau que ce soit à l’échelle du bassin versant (Martins and Probst, 1991 ; 
Thorp and Delong, 1994 ; Oeurng et al., 2011 ; Boithias et al., 2013 ; McClleland et al., 2016) 
comme à l’échelle globale (Ludwig et al., 1996). Cependant, jusqu’à présent, les modèles 
simulant la dénitrification ont surtout été développés dans les sols agricoles ou dans les 
sédiments des cours d’eau sur des sites d’étude, donc à des échelles spatiales fines, et 
parfois à des échelles de temps non reliées à la dynamique du processus. De fait, les études 
présentent généralement des pas de temps mensuels ou proposent des bilans statiques, ce 
qui ne répond pas à la dynamique de la dénitrification qui peut présenter des pics 
d’élimination de nitrates au pas de temps journalier voire infra-journalier (Bernard-Jannin et 
al., 2017 ; Sun et al., 2018). Ainsi, ces modèles ne sont pas utilisables à une large échelle 
temporelle et spatiale ou ne sont pas adaptables ou transférables à d’autres cas d’études et 
ne peuvent donc pas approcher les « hots moments » et les « hots spots » qui nécessitent 
des modèles avec des résolutions spatiales et temporelles fines et des données accessibles. 
Jusqu’à aujourd’hui, les recherches sur la dénitrification ont voulu établir des bilans à petite 
ou grande échelle spatiale mais toujours à large échelle temporelle (moyenne mensuelle ; 
Pinay et al., 2007) notamment dû à la complexité de la variabilité temporelle du processus. 
Cette thèse s’inscrit dans un objectif à long terme de quantifier au pas de temps journalier les 
processus de dénitrification dans les zones humides alluviales. Ce travail se démarque par 
son intérêt et son approfondissement sur la compréhension d’un des moteurs de la réaction, 
le carbone organique, qui nécessite une étude accrue tant sa modélisation à un pas de 
temps faible n’a été que peu étudié pour s’intéresser ensuite au comportement de la 
dénitrification à la même résolution temporelle. Dans un premier temps, les liens entre 
hydrologie et carbone organique seront mis en évidence sur la majorité des grands bassins 
versants de la planète via un modèle simple. Ce modèle décrivant la dynamique du COD et 
COP sera ensuite implémenté dans un modèle hydrologique et testé sur le cas d’un fleuve 
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Arctique, l’Ienisseï. L’amélioration d’un modèle simulant la dénitrificaton et gérant les liens 
entre les plaines alluviales et le cours d’eau sur l’exemple de la Garonne sera un second axe 
de travail dans le cadre de cette thèse dans le but d’avoir de meilleurs outils disponibles pour 
la compréhension des processus complexes évoqués. Ces améliorations seront ensuite 
testées sur les bassins versants de l’Ienisseï et de l’Amazone où les zones humides 
alluviales jouent un rôle très important dans la régulation du régime hydrologique ainsi que 
des cycles biogéochimiques. 
Des données de divers travaux de recherche, institutions et collaborateurs ont été 
assemblées pour permettre ces études à l’échelle de bassins versants comme à l’échelle 
globale. Ces données ainsi que l’expertise en modélisation et les connaissances sur les 
processus de dénitrification dans les zones humides alluviales permettront de faire ressortir 
des facteurs contrôlant la dynamique des flux de carbone, de nitrates et de dénitrification qui 
seront essentiels pour définir les modules de prédiction de ces processus. Ce manuscrit est 
structuré en 6 chapitres : 
- Le chapitre 1 détaille le contexte de cette étude à travers une revue de la littérature 
existante sur les zones humides alluviales et leur rôle dans un bassin versant, sur la 
dynamique de l’azote et du carbone, sur les liens qui les unissent dans le processus de 
dénitrification, sur les autres intérêts à étudier les dynamiques du carbone organique et 
sur les modèles simulant les flux d’azote, de carbone organique et de dénitrification. Les 
objectifs et les enjeux de ces travaux seront également précisés. 
- Le chapitre 2 décrit les matériels et méthodes utilisés dans ces travaux et notamment les 
données qui ont été rassemblés pour les différentes études présentées dans ce 
manuscrit. Les outils de modélisation utilisés lors de cette thèse seront détaillés. 
- Le chapitre 3 cherche à démontrer l’existence d’un modèle général de prédiction des flux 
de nitrate dans les cours d’eau à partir des modèles calibrés des bassins versants de 
l’Amazone, de la Garonne et de l’Ienisseï pour pouvoir estimer les interactions entre 
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carbone organique et nitrate dans la dénitrification sans utiliser les outils de 
modélisation. 
- Le chapitre 4 cherche à démontrer l’existence de modèles faisant intervenir des 
variables et paramètres simples pour prédire les flux de carbone organique dissous et 
particulaire dans les eaux de surface, moteurs de la dénitrification dans les zones 
humides alluviales. 
- Le chapitre 5 vise à appliquer et tester les modèles développés dans le chapitre 3 au 
modèle semi-distribué SWAT sur l’exemple d’un grand bassin versant Arctique 
présentant l’un des plus forts flux de carbone organique vers l’océan, l’Ienisseï. Ces 
équations seront ensuite appliquées sur deux autres cas d’étude présentant des 
conditions pédo-climatiques différentes : l’Amazone pour les fleuves tropicaux et la 
Garonne pour les fleuves tempérés. 
- Le chapitre 6 porte sur l’étude de la dynamique de la dénitrification dans les bassins 
versants de l’Amazone, de la Garonne et de l’Ienisseï en intégrant les interactions entre 
carbone organique et nitrate dans les zones humides alluviales. 
- Une discussion générale et une conclusion clôturent ce travail en mettant en exergue les 
avancées développées et leurs différentes limites ainsi que différentes perspectives 








1. Chapitre 1 : Contexte scientifique et 
objectifs 
 
Ce chapitre détaille le fonctionnement hydrologique et biogéochimique des zones humides 
alluviales. Les connaissances sur les flux de carbone organique et de nitrate ainsi que leur 
lien dans le processus de dénitrification sont développés. Les outils de modélisation, leurs 
avantages ainsi qu’un état des avancées dans la modélisation des flux de carbone 
organique, de nitrate et du fonctionnement des zones humides alluviales sont présentés. 
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1.1. La zone critique 
1.1.1. Définition 
La zone critique a été définie en 2001 par le Conseil National de la Recherche des Etats-
Unis (National Research Council, 2001) comme zone « entre le ciel et les roches » où plus 
précisément comme espace entre la canopée et les zones de circulation des eaux 
souterraines (Figure 1). Cet espace représente la zone de la Terre où l’eau, les roches et les 
gaz interagissent dans les grands cycles biogéochimiques (Anderson et al., 2004 ; 2007 ; 
Brantley et al., 2006). Il lui a été conféré l’adjectif « critique » par son rôle d’interface 
principale à l’échelle de la planète mais aussi car il s’agit de la zone où la vie s’est 
développée et a évolué. Cette zone est également celle où nous allons puiser notre 
nourriture et notre eau mais également là où nous stockons nos déchets. 
 
 
Figure 1 : Délimitation de la zone critique comme espace entre la roche mère et l’atmosphère. (Tirée de 
Chorover et al., 2007). 
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Cette interface dynamique inclue divers processus physiques, chimiques et biologiques qui 
peuvent être classés en 4 grandes catégories (NRC, 2001) : 
- Les processus tectoniques, alimentés par l’énergie du manteau terrestre, qui modifient la 
surface par magmatisme, par des failles, des soulèvements ou des affaissements. 
- Les processus d’altération, expliqués par les dynamiques de l’atmosphère et de 
l’hydrosphère, qui contrôlent le développement du sol, l’érosion et la contribution 
chimique des roches affleurantes. 
- Les transports de fluides, contrôlés par des gradients de pression, qui dessinent les 
paysages et provoquent une redistribution des matériaux. 
- Les processus d’activités biologiques, expliqués par la demande en nutriments, qui 
contrôlent de nombreuses parties des cycles biogéochimiques dans les divers 
compartiments que sont les sols, les roches, l’air et l’eau. 
Ces processus ont lieu à des échelles de temps très variables allant de la seconde pour les 
processus d’activités biologiques notamment aux milliers d’années pour les processus 
tectoniques ou d’altération (Brantley et al., 2007). 
Cette zone est complexe et est ainsi le terrain d’étude de nombreuses disciplines. Comme le 
démontre la Figure 2, diverses sciences étudient la zone critique et interagissent en son sein. 
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Figure 2 : Fonctionnement de la zone critique et énumération des principaux domaines d’étude qui 
interagissent au sein de cette zone. (Tirée de Critex). 
 
1.1.2. Les services naturels rendus aux sociétés 
Les services naturels rendus aux sociétés, également appelés « services écosystémiques » 
sont des services rendus par un écosystème à l’être humain (De Groot, 1992 ; De Groot et 
al., 2012 ; IPBES, 2019). Ils sont répartis en trois grandes catégories : les services de 
régulation, non-matériels et matériels (IPBES, 2019). 
Tous ces services sont localisés dans la zone critique et nécessitent une étude et une 
quantification poussées face aux changements globaux qui menacent le fonctionnement des 
écosystèmes et des cycles biogéochimiques à l’échelle de la planète avec notamment des 
impacts majeurs dus aux pollutions azotés, aux changements climatiques et à la perte de 
biodiversité (Figure 3). 
 
Chapitre 1 : Contexte scientifique et objectifs 
32 
 
Figure 3 : Etat des changements globaux à l'échelle de la planète (Rockstrom, 2009). 
 
1.2. Fonctionnement général d’un bassin versant 
1.2.1. Définition 
Un bassin versant est une unité géographique fonctionnelle délimitée par la ligne de partage 
des eaux. Il draine un cours d’eau principal et ses affluents et l’écoulement se fait par un 
exutoire unique (2000/60/CE ; Figure 4). Faisant partie intégrante de la zone critique, c’est le 
système sur lequel se base l’analyse du cycle hydrologique et des cycles biogéochimiques. 
Chaque affluent draine une zone du bassin versant appelée sous bassin versant. 
Généralement la ligne de partage des eaux correspond à la ligne de crêtes ce qui donne le 
bassin versant topographique. Cependant, il peut arriver que des sols perméables 
permettent une infiltration de l’eau pour aller se déverser dans un autre bassin versant, la 
ligne de partage des eaux est alors différente et on parle de bassin versant réel. Les activités 
humaines peuvent modifier ces délimitations telles que l’occupation des sols, les routes, les 
réservoirs ou les canaux. 
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Figure 4 : Représentation d'un bassin versant et des écoulements de l'eau jusqu'à l'exutoire. (Tirée du 
syndicat du bassin versant de l’Isac). 
 
1.2.2. Ecoulements et biogéochimie 
Les précipitations dans un bassin versant vont rejoindre le cours d’eau par différents types 
d’écoulement : le ruissellement de surface, l’écoulement hyporhéique ou de subsurface et 
l’écoulement souterrain comme le montre la Figure 5. 
 
 
Figure 5 : Représentation d'un bassin versant et des écoulements de l'eau jusqu'à l'exutoire. Tirée de 
"L'infiltration et les écoulements" d'André Musy (2005). 
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- L’écoulement de surface est classé en deux catégories : l’écoulement par dépassement 
de la capacité d’infiltration et l’écoulement sur surfaces saturées.  
 L'écoulement par dépassement de la capacité d'infiltration apparaît quand 
l'intensité des précipitations augmente jusqu’à dépasser la capacité maximale du 
sol à absorber de l'eau. Dans un sol homogène avec une nappe profonde, le 
seuil entre infiltration et écoulement est caractérisé par la conductivité 
hydraulique à saturation 𝐾𝑠. Ainsi, cet écoulement de surface se produit lorsque 
l'intensité des précipitations devient supérieure à la capacité d'infiltration. 
 L'écoulement sur surfaces saturées apparait quand le sol n’est plus en capacité 
de stocker de l’eau. Cette saturation du sol peut venir de l'écoulement latéral 
d'une nappe profonde ou perchée, d’une remontée de nappe depuis un horizon 
peu perméable ou d'une nappe préexistante. Cette saturation peut être favorisée 
par la concavité des lignes d'écoulement vers l'aval, les pentes faibles et les sols 
minces. Les particules en suspension telles que les sédiments ou le carbone 
organique particulaire sont en grande partie transportées par l’écoulement de 
surface dû à leur faible solubilité. 
- Les écoulements de subsurface ont lieu lorsque la conductivité hydraulique latérale d’un 
sol dépasse sa conductivité verticale ce qui favorise un flux horizontal plus que vertical. 
La condition favorable à l’apparition d’un flux de subsurface est la présence d’une 
couche de sol perméable couvrant un substratum imperméable. L’écoulement de 
subsurface peut dominer l’hydrologie d’un bassin versant dans des zones de forte pente, 
dans des régions humides avec des sols bien drainés et couverts de végétation. Cet 
écoulement est un vecteur d’éléments dissous comme d’éléments en suspension. 
- L’écoulement souterrain provient de l’eau des nappes phréatiques et explique 
généralement le débit de base ou débit à l’étiage. L’eau des précipitations infiltrée passe 
dans la nappe et le retour de cette eau dans le cours d’eau se fait par écoulement 
souterrain. Cet écoulement contient généralement des éléments dissous comme les 
nitrates ou une majeure partie des pesticides. 
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1.3. Les zones humides 
1.3.1. Définitions 
Les zones humides ont été définies avec précision dans la convention de Ramsar signée en 
février 1971 en Iran par 169 pays. Cette convention désigne les zones humides comme 
« des étendues de marais, de fagnes, de tourbières ou d’eaux naturelles ou artificielles, 
permanentes ou temporaires, où l’eau est stagnante ou courante, douce, saumâtre ou salée, 
y compris des étendues d’eau marine dont la profondeur à marée basse n’excède pas six 
mètres ». En France, le code de l’environnement définit de la même manière les zones 
humides comme des « terrains, exploités ou non, habituellement inondés ou gorgés d’eau 
douce, salée ou saumâtre de façon permanente ou temporaire ; la végétation, quand elle 
existe, y est dominée par des plantes hygrophiles (nécessitant un milieu humide pour se 
développer) pendant au moins une partie de l’année » (Art. L.211-1). Les zones humides 
recouvrent 10% de la surface des terres émergées (Bergkamp and Orlando, 1999). Ces 
zones humides sont généralement classées en différentes catégories, avec notamment les 
zones humides alluviales ou plaines alluviales. 
 
 
Figure 6 : Représentation simplifiée des zones de plaines alluviales (Bernard-Jannin, 2013). 
 
Les zones humides alluviales sont définies comme les zones encadrant les cours d’eau 
fréquemment inondées lors des épisodes de crues (Evans and Goudie, 2004). Elles 
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représentent 15% de la surface totale des zones humides (Bergkamp and Orlando, 1999). La 
surface qu’elles recouvrent correspond généralement au lit majeur (Figure 6). Elles 
présentent des faibles pentes et leur profil pédologique est majoritairement constitué 
d’alluvions, provenant de dépôts sédimentaires du cours d’eau adjacent lors des crues. Les 
plaines alluviales ont une largeur proportionnelle à la largeur du cours d’eau et peuvent 
varier de quelques dizaines de mètres à plusieurs dizaines de kilomètres pour les très 
grands cours d’eau comme l’Amazone. Elles sont délimitées par une rupture de pente suivie 
de terrasses, qui sont des anciennes plaines alluviales ou sont constituées de roche mère. 
La superficie des plaines alluviales est estimée à 2,2 106 km2 à l’échelle globale (Bergkamp 
and Orlando, 1999). Ces plaines alluviales sont majoritairement constituées d’une zone 
agricole et d’une zone riparienne. 
Les zones ripariennes correspondent à un milieu où la végétation est influencée par une 
variation annuelle du niveau de l’eau (Figure 7 ; Swanson et al., 1989) et constituent une 
zone d’interaction (écotone) entre les écosystèmes terrestres et les écosystèmes aquatiques 
(Figure 7). La largeur de la zone riparienne dépend de la largeur du cours d’eau, du régime 
hydrologique et de la géomorphologie (Naiman and Décamps, 1997). 
 
Figure 7 : Position des zones ripariennes comme écotones entre écosystèmes terrestres et aquatiques 
(Spray and McGlothlin 2004). 
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Des modifications sur la structure des plaines alluviales peuvent avoir lieu sous l’influence de 
pressions exercées sur elles comme le changement d’occupation du sol ou l’installation 
d’infrastructures hydrauliques telles que les digues et les barrages (Tockner and Stanford, 
2002). A ce titre, la zone agricole est en train de gagner du terrain sur la zone riparienne 
dans les zones humides alluviales. 
 
1.3.2. Distribution des zones humides alluviales 
Les zones humides alluviales représentent 15% des zones humides (Bergkamp and 
Orlando, 1999). Ces zones se présentent sous deux formes : zones de plaines inondables et 
zones de forêts inondables (Figure 8). A l’échelle de la planète, les zones humides alluviales 
représentent 1,5% des terres émergées. Cependant, ces zones jouent un rôle primordial 
dans la régulation des flux de nitrates et de sédiments avec des réductions des exports 
pouvant aller au-delà des 90% (Gilliam, 1994). 
 
Figure 8 : Répartition des principales zones humides alluviales à l'échelle de la planète. Données tirées 
duhner and Döll (2004). 
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1.3.3. Principaux services écosystémiques rendus par les zones humides 
alluviales 
De nombreux services écosystémiques de toutes les catégories sont rendus par les zones 
humides alluviales (Soman et al., 2007). Elles délivrent 25% des services écosystémiques 
terrestres avec notamment des services de régulation de quantité et de qualité d’eau, de 
rétention de nutriments, de régulation des crues (Bergkamp and Orlando, 1999) ou de 
protection de la biodiversité pour une surface couverte seulement de 1,4% des terres 
émergées (Mitsch and Gosselink, 2000). L’élimination de l’azote est un de ces services 
catégorisé dans les fonctions de régulation de la qualité de l’eau et peut atteindre des taux 
allant de 0,5 à 2,6 kgN.ha-1.jour-1 (Tockner and Stanford, 2002). Des mesures et 
modélisations sur des sites d’étude particuliers comme la Garonne ont démontré des taux 
d’élimination des nitrates par les zones humides alluviales autour de 0,05-0,06 kgN.ha-1.jour-1 
(Sánchez-Pérez et al., 2003 ; Sun et al., 2018) ou sur d’autres cours d’eau européens avec 
des taux de dénitrification allant jusqu’à 0,25 kgN.ha-1.jour-1 (Burt et al., 1999). 
 
1.3.4. Vulnérabilité des zones humides alluviales 
Traditionnellement des zones insalubres car infectés par les moustiques, les zones humides 
alluviales n’étaient pas approchées par l’homme. Cependant, ces dernières décennies, 
diverses pressions sont exercées sur ces zones humides alluviales à l’échelle mondiale. Ces 
zones sont des lieux favorables à une agriculture productive due à la fertilité importante des 
sols et ont donc été amenés à une conversion de l’occupation du sol de plus en plus en 
faveur de l’agriculture (90% des plaines alluviales d’Europe et d’Amérique du Nord sont 
cultivées). L’intensification de l’agriculture a également un effet sur le fonctionnement des 
plaines alluviales par l’apport d’intrants, d’eau en excès par irrigation et une pression 
supplémentaire par l’introduction d’espèces invasives (Tockner and Stanford, 2002). Les 
aménagements humains le long des cours d’eau comme les barrages et les digues ont aussi 
un impact sur la dynamique hydrologique et sur la connectivité entre la zone humide alluviale 
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et le cours d’eau. Toutes ces sources de pression entrainent des perturbations dans les 
écosystèmes des plaines alluviales pouvant mener à une diminution de la biodiversité et des 
ressources disponibles ainsi qu’une diminution du service de régulation de régulayion de la 
qualité de l’eau apporté par ces zones humudes alluviales. 
De plus, les anciens dragages de sédiments dans les lits, l’exploitation des sédiments du lit 
majeur comme source de matériaux de construction ainsi que la retenue des sédiments par 
les barrages entrainent un enfoncement progressif du lit mineur des cours d’eau, ce qui 
résulte en une baisse du niveau des nappes et donc une réduction des échanges entre la 
nappe de la zone humide alluviale et le cours d’eau. 
 
1.4.  Hydrologie des zones humides alluviales 
Les zones humides alluviales sont principalement influencées par l’hydrologie du bassin 
versant (Keddy, 2010). Le débit et donc la hauteur d’eau du cours d’eau est le principal 
facteur permettant la connectivité entre le cours d’eau et la plaine alluviale (Junk et al., 1989 
; Tockner et al., 2000). Cette connectivité entraine un processus de transfert d’eau, de 
nutriments et d’organismes entre les divers compartiments de l’écotone et des écosystèmes 
environnants (Tockner and Stanford, 2002). Les plaines alluviales montrent un échange fort 
de manière horizontale entre les compartiments mais également des échanges verticaux lors 
des crues ou dans la zone hyporhéique (Figure 9 ; Peyrard et al., 2008 ; Vidon et al., 2010). 
Les zones humides alluviales sont des zones d’interaction entre plusieurs milieux. Elles 
constituent une zone de déposition de sédiments lors des événements de crues et des 
échanges sont effectués entre eaux de surface et eaux souterraines (Figure 9). Ce sont des 
zones extrêmement productives en termes de biomasse et sont très diversifiées à l’échelle 
mondiale (Tockner and Stanford, 2002). Cette productivité accrue est due à leur proximité 
avec le cours d’eau qui leur apporte continuellement des nutriments et leur situation 
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topographique qui leur fait recevoir d’autres nutriments depuis les zones agricoles par 
ruissellement (Mitsch and Gosselink, 2000). 
 
Figure 9 : Représentation des principaux écoulements dans les zones humides alluviales (Vidon et al., 
2010). 
 
1.4.1. Interactions entre cours d’eau et aquifère 
Les caractéristiques pédologiques comme la porosité ou la structure du sol ainsi que les 
conditions hydrologiques et climatiques régissent les interactions entre le cours d’eau et les 
eaux souterraines (Winter, 1999). La géomorphologie (caractéristiques de pente, de largeur 
et de profondeur des cours d’eau et des plaines alluviales) permet de classer les zones 
d’échange nappe-cours d’eau à large échelle en plusieurs catégories (Larkin and Sharp, 
1992) :  
- les zones d’échange dominées par les écoulements de subsurface, c’est-à-dire que 
les écoulements souterrains sont perpendiculaires au cours d’eau et donc 
interagissent peu avec le cours d’eau, 
- les zones d’échange dominées par les écoulements souterrains profonds, où ces 
écoulements sont cette fois-ci parallèles au cours d’eau, 
- les zones d’échange mixtes où les deux types d’écoulement interviennent en 
simultané. 
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Les échanges entre les eaux de surface et les eaux souterraines se font généralement par 
infiltration des eaux de surface vers la nappe phréatique ou par exfiltration des eaux de 
nappe vers les eaux de surface. Au niveau d’une zone humide alluviale, ces échanges sont 
contrôlés par certains facteurs, notamment les différences de hauteur de nappe et de 
conductivité hydraulique entre le cours d’eau et les sols des plaines alluviales (Woessner, 
2000) mais aussi la géomorphologie du cours d’eau (Steiger and Gurnell, 2003).  Ces 
facteurs entrainent trois cas de figure d’échange nappe-cours d’eau dépendant de la 
différence de hauteur d’eau entre le cours d’eau et la nappe. Lorsque la hauteur de la nappe 
est supérieure à la hauteur du cours d’eau sur une section donnée, l’eau de la nappe 
s’écoule vers le cours d’eau. Cette condition se déroule généralement lors des périodes 
d’étiage. A l’inverse, lorsque la hauteur d’eau du cours d’eau est supérieure à celle de la 
nappe sur une section donnée, l’eau se déplace vers la nappe par infiltration. On parle de 
recharge de la nappe. Enfin, lorsque les crues créent des débordements du cours d’eau 
dans les zones humides alluviales, l’eau peut s’infiltrer sur toute la zone de débordement et 
la recharge de la nappe équivaut au volume d’eau infiltré alors que la décrue entraine une 
vidange de la nappe. Ce volume infiltré dépend de la crue, de sa durée et de son intensité 
ainsi que des caractéristiques pédologiques des sols affectés par la crue, à savoir la 
conductivité hydraulique et la capacité de stockage restante de l’aquifère (Sophocleous, 
2002). Ces conditions de stockage et de drainage de la nappe s’alternent au cours du cycle 
hydrologique du cours d’eau ce qui profère un effet tampon à l’aquifère sur la dynamique du 
régime hydrologique (Brunke and Gonser, 1997). Ce volume échangé peut être quantifié 
comme une différence de charge hydraulique entre la nappe et le cours d’eau (Sophocleous, 
2002). Cette quantification peut se faire en appliquant la loi de Darcy qui exprime le débit 
d’un volume d’eau passant à travers un milieu poreux (ici, la surface d’interface nappe-cours 
d’eau). 
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1.4.2. Interface d’échange : la zone hyporhéique 
Tous les échanges évoqués précédemment soulèvent la présence d’une zone de mélange 
entre eaux de surface et eaux de nappe au niveau du cours d’eau. Cette zone est appelée 
zone hyporhéique (Figure 10 ; Orghidan, 1959 ; Winter, 1999). Krause et al. (2011) la définit 
comme « une zone de transition, spatialement et temporellement dynamique, située entre les 
masses d’eau de surface et souterraines et qui possède des caractéristiques physiques 
(température) et biogéochimique (forts gradients chimiques) spécifiques du fait du mélange 
eaux de surface - eaux souterraines et qui fournit un habitat dynamique et un potentiel refuge 
pour les espèces ». Il est également évoqué que cette zone se définit comme une partie de 
la zone saturée possédant au moins 10% d’eau de surface (Triska et al., 1993 ; Lautz and 
Siegel, 2006). 
 
Figure 10 : Représentation de la zone hyporhéique selon le modèle conceptuel de Triska et al. (1989). 
(Tirée de Vervier et al., 1992). La zone hyporhéique agit comme interface et zone de mélange entre eaux 
de surface et eaux souterraines. 
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Les facteurs influençant la dynamique des échanges dans la zone hyporhéique sont divers et 
dépendent de l’échelle prise en compte (Krause et al., 2011 ; Peyrard et al., 2011). A 
l’échelle du cours d’eau, les échanges dans la zone hyporhéique sont dépendants de la 
géomorphologie du lit du cours d’eau (Cardenas and Wilson, 2007) et de la perméabilité des 
sédiments (Packman and Salehin, 2003). A l’échelle du bassin versant, ces flux 
hyporhéiques sont liés à la largeur du cours d’eau, la profondeur des sols et les 
caractéristiques pédologiques de l’aquifère (Brunke and Gonser, 1997 ; Malcolm et al., 
2005). 
Cette zone de mélange a un impact certain sur la dynamique des cycles biogéochimiques 
que ce soit pour les nutriments ou les contaminants (Figure 11 ; Valett et al., 1996 ; Pinay et 
al., 1998 ; Vervier et al., 2009 ; Lewandowski and Nützmann, 2010 ; Peyrard et al., 2011 ; 
Marmonier et al., 2012). Elle présente de fait une forte activité biogéochimique (Boulton et 
al., 1998 ; Bencala, 2000 ; Sophocleous, 2002 ; Krause et al., 2011 ; Peyrard et al., 2011). 
 
Figure 11 : Fonctions hydrobiogéochimiques de la zone hyporhéique dans son rôle de mélange des eaux 
de surface et des eaux souterraines. Adapté de Krause et al. (2011). 
 
1.4.3. Echanges hydrologiques durant les crues  
Les crues contribuent au lien qui existe entre le cours d’eau et ses plaines alluviales. Cette 
connectivité a été intégrée dans le Flood Pulse Concept (FPC) de Junk et al. (1989). Le FPC 
associe le cours d’eau et ses plaines alluviales dans une dynamique d’échanges et 
d’interactions sur de nombreux processus, qu’ils soient hydrologiques ou écologiques. Le 
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FPC intègre les crues comme un facteur déterminant dans le degré de connectivité 
hydrologique, biogéochimique et écologique tout au long de la plaine alluviale (Tockner et al., 
2000). Ce concept a initialement été créé pour comprendre de manière détaillée le 
fonctionnement des plaines alluviales tropicales, qui ont un rôle majeur dans le régime 
hydrologique des bassins tropicaux et a été adapté pour les zones tempérées. Les crues de 
par leur alternance, façonnent les zones humides alluviales et ont un rôle sur la dynamique 
des processus biogéochimiques dans ces milieux. 
 
1.5. Biogéochimie des bassins versants et des zones humides 
alluviales 
1.5.1. Caractérisation des réactions biogéochimiques dans les bassins 
versants 
Les réactions d’oxydoréduction sont des réactions chimiques où se produit un transfert 
d’électrons d’un réducteur vers un oxydant. Les cinétiques de ces réactions sont 
généralement lentes dans le milieu naturel et un des principaux catalyseurs est la présence 
de bactéries (Atteia, 2005). 
Dans les plaines alluviales, les sols sont fortement saturés en eau. Il y a un gradient de 
contact du sol avec l’air faisant passer le sol d’un milieu aérobie à un milieu anaérobie. La 
principale réaction d’oxydoréduction que l’on retrouve dans les plaines alluviales est la 
dégradation de la matière organique par des bactéries pour leur respiration. La présence ou 
l’absence d’air modifie donc le comportement de ces bactéries. En effet, une fois l’oxygène 
consommé, ces dernières se tourneront vers d’autres types d’oxydants comme les nitrates 
ou le fer (Benz et al., 1998 ; Whitmire and Hamilton, 2005). La limite entre les deux milieux 
aérobie-anaérobie varie avec le régime hydrologique, ce qui implique une variabilité spatio-
temporelle des activités d’oxydoréduction dans les plaines alluviales. 
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Les zones ripariennes sont des zones de transition entre écosystèmes terrestres et 
aquatiques et présentent de fortes activités biogéochimiques où plusieurs cycles 
interagissent entre eux. Elles sont considérées à l’échelle d’un bassin versant comme des 
« hot spots », littéralement des endroits chauds, ce qui veut dire des zones où l’activité 
biogéochimique est plus intense que dans les autres zones d’un bassin (Figure 12).  
 
Figure 12 : Schéma de la formation de hots spots de deux façons : (a) croisement de deux écoulements 
souterrains transportant des éléments réagissant entre eux. (b) écoulements transportant un réactif B 
dans une zone où le réactif A est présent. Adapté de McClain et al. (2003). 
 
Comme évoqué précédemment, la notion de hot spot est dépendante d’un facteur d’échelle 
(Groffman et al., 2009). Ces zones sont plus actives du fait de l’arrivée de plusieurs flux 
transportant divers réactifs de différentes sources (Vidon et al., 2010). Ces flux se 
rencontrent dans les zones humides alluviales et créent de l’activité biogéochimique (Figure 
11). Les zones ripariennes sont considérées comme des hot spots à l’échelle d’un bassin 
versant mais aussi à des échelles plus fines comme sur un tronçon de cours d’eau (McClain 
et al., 2003 ; Bernard-Jannin et al., 2017 ; Sun et al., 2018). A cette échelle, les zones 
ripariennes reçoivent des flux aussi bien du versant que du cours d’eau, ce qui augmente les 
activités biogéochimiques. Ce constat est notamment observable pour le processus de 
dénitrification lorsque les écoulements du versant et du cours d’eau apportent des nitrates 
sur des sols chargés en carbone organique, illustré par la Figure 11. Les « hot moments » se 
définissent comme des optimums d’activité par rapport à la variable temps. Pour les zones 
ripariennes, ils dépendent donc en grande partie du régime hydrologique et surtout des 
dynamiques de crues qui vont apporter les réactifs. 
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1.5.2. Dynamique des nitrates, du carbone organique et dénitrification 
1.5.2.1. Cycle de l’azote 
L’azote (𝑁) est un atome présent dans tous les organismes vivants. Il est un vecteur des 
informations génétiques de par sa présence dans l’ADN, les ARN et les protéines. Il est 
également un constituant majoritaire dans l’air sous forme de diazote (𝑁2, 78% de l’air) mais 
peut également se retrouver sous forme de protoxyde d’azote (𝑁2𝑂). Au niveau des 
écosystèmes terrestres et aquatiques, l‘azote est un élément clé qui intervient à différents 
niveaux (Vitousek et al., 1997) et va se retrouver sous différentes formes organiques et 
inorganiques (Figure 13). Le passage entre ses différentes formes résulte d’activités 
biogéochimiques principalement dirigées par l’activité microbienne. 
 
 
Figure 13 : Le cycle de l'azote intégrant les interactions entre écosystèmes aquatiques, terrestres et 
activités anthropiques (Rivett et al., 2008). 
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Les microorganismes vont chercher l’azote nécessaire à leur croissance depuis diverses 
sources. La première et la plus limitante est l’azote atmosphérique qui peut être fixé par 
certaines bactéries compétentes. Le frein à ce processus est que le diazote est difficilement 
assimilable par les organismes, ce qui limite la production primaire. Une deuxième source 
principale est l’apport naturel d’azote sous forme inorganique, comme l’ammonium (𝑁𝐻4
+), le 
nitrate (𝑁𝑂3
−) et le nitrite (𝑁𝑂2
−) ou sous forme organique avec l’assimilation des constituants 
des organismes vivants, de l’humus comme des produits successifs de la dégradation de la 
matière organique. Enfin, la dernière source qui a largement augmentée ces dernières 
décennies est l’apport d’intrants dans les systèmes agricoles sous forme minérale avec les 
engrais chimiques (𝑁𝐻3, 𝑁𝐻4𝑁𝑂3, urée) ou sous forme organique avec les amendements 
(fumier, chaux, compost). 
Les plantes vont assimiler l’azote sous ses formes inorganiques (ou minérales) détaillées ci-
dessus au niveau dû à leurs racines par immobilisation. Sous forme organique, ce sont 
principalement les microorganismes qui vont prélever l’azote. Les sources sont transformées 
en 𝑁𝐻4
+ par minéralisation. Par suite, le 𝑁𝐻4
+ va être fixé par les microorganismes 
Nitrosomonas qui vont le transformer en nitrite puis en nitrate par Nitrobacter et Nitrococcus 
via la nitrification (Zalman et al., 2012). L’ion nitrate du fait de sa charge négative n’est que 
très peu fixé dans le complexe argilo-humique (chargé négativement également). Il est très 
soluble dans l’eau et va donc migrer vers les eaux souterraines et les eaux de surface. Cet 
ion nitrate va enfin être une source de nutriments pour les communautés algales (D’Elia and 
DeBoer, 1978) ou peut également retourner à l’atmosphère sous forme de diazote 𝑁2 ou 
protoxyde d’azote 𝑁2𝑂 par le processus de dénitrification. 
1.5.2.2. Cycle du carbone 
Le carbone se retrouve dans 4 grands réservoirs : l’hydrosphère, la biosphère, la lithosphère 
et l’atmosphère (Figure 14) et il est possible de séparer le cycle du carbone en deux parties : 
un cycle rapide et un cycle lent.  
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Figure 14 : Représentation simplifiée du cycle du carbone et des échanges entre les différents réservoirs. 
Tiré de Ciais et al., (2013). Les nombres représentent les stocks de carbone dans chaque réservoir en PgC 
(1 PgC = 1015 gC) ainsi que les flux de carbone échangés en PgC.an-1. Les nombres en rouge représentent 
les perturbations principalement anthropiques après le passage dans l’ère industrielle, après 1750. 
 
La majeure partie du carbone terrestre participe peu au cycle rapide du carbone car il est 
piégé dans les roches sous forme de carbonates et dans l’océan profond et réagit peu. On 
parle d’un cycle lent ou d’un cycle géologique. Les compartiments qui contribuent le plus au 
cycle rapide sont l’atmosphère, les premières couches du sol, la biosphère et les eaux de 
surface. Le carbone se retrouve également dans des composés inorganiques notamment 
sous forme de dioxyde de carbone dans l’air (𝐶𝑂2, 0,04% de l’air) et de carbonates dans 
l’eau et les sédiments. Comme l’azote, le carbone se trouve également dans tous les 
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organismes vivants et est le composé principal des composés organiques. Les différents 
réservoirs s’échangent du carbone par divers processus. L’atmosphère transmet un flux net 
de 1600 TgC.an-1 (1 TgC = 1012 g) à l’hydrosphère et 900 TgC.an-1 à la biosphère. Le 
processus de photosynthèse fixe le carbone inorganique de l’atmosphère notamment par les 
végétaux chlorophylliens dans la matière organique ou la biomasse. La respiration par la 
majorité des organismes vivants et la fermentation par les microorganismes produisent du 
𝐶𝑂2 et renvoient du carbone à l’atmosphère. La lithosphère échange également du carbone 
avec l’hydrosphère et la biosphère. Les échanges avec la biosphère se font sous la forme 
d’apport de nutriments à la végétation. Au niveau de l’hydrosphère, l’export de carbone 
organique vers les cours d’eau correspond à 1700 TgC.an-1 alors que la sédimentation retire 
800 TgC.an-1 à ce flux lors du transport jusqu'aux océans (Cole et al., 2007 ; Tranvik et al., 
2009 ; Drake et al., 2018). Le passage de la lithosphère vers l’hydrosphère se fait après 
dégradation de la matière organique par des microorganismes. 
1.5.2.3. Dynamique du carbone organique dans les bassins versants 
Le carbone organique dans les rivières provient de 3 sources (Hope et al., 1994) : une 
origine allochtone qui dérive de la matière organique terrestre dû au lessivage des sols, une 
origine autochtone dérivée de la production biologique in-situ du cours d’eau (phytoplancton) 
et une origine anthropique venant des apports d’activités agricoles, domestiques et 
industrielles (érosion des terres agricoles et rejets de déchets). Le carbone organique dans 
les cours d’eau est classé en deux groupes selon la taille des molécules exportées : le 
carbone organique particulaire (COP) et le carbone organique dissous (COD). Les deux 
groupes sont généralement séparés avec des filtres de 0,45-0,50 µm (Thurman, 1985). Une 
fois dans le cours d’eau, le COD est soumis à divers processus incluant la sorption, la 
précipitation, la volatilisation, l’oxydoréduction et la complexation (Thurman, 1985). Le COP 
provient de l’érosion des sols, du lit du cours d’eau, des berges, peut provenir du 
phytoplancton et du périphyton dans le cours d’eau ou peut même dériver du COD par des 
procédés biogéochimiques tels que la floculation (Droppo, 2001). De 10 à 50% du COP est 
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labile ce qui veut dire qu’il peut être sujet à divers processus dans le cours d’eau ou dans les 
estuaires comme la minéralisation ou la sédimentation (Ittekkot and Laane, 1991, Cole et al., 
2007 ; Drake et al., 2017). Le gradient de salinité explique par conséquence la diminution de 
la concentration en COP dans le profil longitudinal du fleuve (Moreira-Turcq and Martin, 
1998). Les flux globaux de carbone organique des cours d’eau vers les océans sont estimés 
à 300 TgC.an-1, avec des contributions respectives de 160 TgC.an-1 pour le COD et 140 
TgC.an-1 pour le COP (Seitzinger et al., 2010). D’autres estimations ont été faites avec des 
flux de carbone organique drainés de 370 et 380 TgC.an-1 (Meybeck, 1988 ; Ludwig et al., 
1996 ; Li et al., 2017). Le carbone organique sous ses deux formes intervient dans divers 
processus dans les plaines alluviales notamment lors des événements de crues. 
1.5.2.4. Intérêts de l’étude du COP et du COD 
Le carbone organique dans les cours d’eau va se transformer en dioxyde de carbone (CO2) 
ou en méthane (CH4) via différents processus tels que la respiration ou la dénitrification. Le 
suivi des exports de carbone organique par les cours d’eau est important dans le but de 
quantifier les flux de gaz à effet de serre dépendant du COP et du COD des cours d’eau 
mais également pour suivre la qualité de l’eau en étudiant la dynamique de la dénitrification 
qui utilise le carbone organique pour détruire les nitrates.  
Outre son interaction dans le cycle de l’azote, le carbone organique doit aussi être étudié 
dans un but de maintien de la qualité de l’eau. Des concentrations élevées en COD dans les 
cours d’eau peuvent démontrer une dégradation de la qualité de l’eau car le carbone 
organique constitue un élément nutritif pour des bactéries et champignons formant des films 
biologiques et ainsi affectant la potabilité de l’eau (Wetzel et al., 1997). Le COD peut 
impacter la croissance des végétaux (Pflugmacher et al., 1999) mais peut aussi abaisser la 
disponibilité en oxygène dissous nécessaire au bon développement de certains organismes 
aquatiques. Cette diminution en oxygène dissous peut être dû à une oxydation du COD dans 
l’eau (on parle de demande chimique en oxygène) ou à une consommation accrue 
d’oxygène par les micro-organismes dont le développement a pu être important grâce à 
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l’augmentation de nutriments dans le milieu (on parle de demande biologique en oxygène).  
Ainsi, une augmentation de COD, par une baisse conséquente de l’oxygène disponible dans 
le cours d’eau, peut affecter la biodiversité du cours d’eau (Verberk et al., 2011). Enfin, le 
carbone organique, dissous comme particulaire, est capable de transporter des polluants, 
notamment du mercure (Barkay et al., 1997 ; Kolka et al., 1999). Il augmente ainsi la 
solubilité des métaux dans l’eau et peut donc affecter la toxicité des milieux aquatiques (Bury 
et al., 1999). Cependant, le complexe entre les métaux lourds et le COD diminue la 
biodisponibilité de certains éléments toxiques (McGeer et al., 2002 ; Nadella et al., 2009). 
Dans le cadre des changements globaux, les flux de COP et de COD vont être amenés à 
évoluer. Les changements d’occupation du sol et le changement climatique ont un impact sur 
ces exports (Tranvik and Jansson, 2002 ; Schuur et al., 2008) et un intérêt tout particulier à 
l’effet de rétroaction de ces flux sur le changement climatique est à souligner (Schuur et al., 
2015). La quantification de ces flux pourra également être une source de données 
conséquentes pour estimer l’impact du carbone organique exporté sur le fonctionnement des 
écosystèmes aquatiques, dans les cours d’eau comme dans les océans. 
1.5.2.5. Rétention des nitrates par les zones humides alluviales 
Diverses conditions contribuent à la pollution aux nitrates dans les plaines alluviales comme 
l’augmentation des terres agricoles dans ces zones et une forte connexion entre la nappe et 
le cours d’eau (Arauzo et al., 2011). En effet, de par l’intensification de l’agriculture, les 
fertilisants azotés apportent des quantités importantes de nitrates dans les nappes 
phréatiques par lixiviation des sols. La concentration en nitrates du cours d’eau est 
nettement inférieure à la concentration en nitrate dans les nappes (Sánchez-Pérez et al., 
2003 ; Weng et al., 2003). Cette différence est due à la capacité des zones ripariennes à 
retenir les nitrates et à un effet de dilution entre la nappe et le cours d’eau (Figure 15 ; Craig 
et al., 2010).  
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Figure 15 : Représentation des interactions entre carbone organique (COP autochtone et COD) et azote 
dans les zones humides alluviales. Les valeurs références sur les concentrations en nitrate dans les 
différentes zones sont les moyennes observées sur le bassin versant de la Garonne à l’aval de Toulouse 
en France, un bassin versant principalement agricole (Sánchez-Pérez et al., 2003 ; Sun et al., 2018). 
 
La rétention de nitrate dans les zones ripariennes se fait par deux mécanismes : la 
mobilisation par les plantes et les micro-organismes de nitrates en tant que nutriments et la 
dénitrification (Pinay et al., 1998 ; Craig et al., 2010 ; Ranalli and Macalady, 2010). La 
contribution des processus est variable au cours du temps due au fait que la végétation est 
dans un état de dormance une partie de l’année et ne mobilise plus ou peu de nitrates 
(Ranalli and Macalady, 2010). Egalement, la dénitrification dépend de l’activité microbienne 
qui est liée à la température (Iribar et al., 2008). Dans les zones ripariennes peu chargées en 
nitrates, la nitrification peut prendre le dessus sur la dénitrification par oxydation de 
l’ammonium des eaux de surface (Krause et al., 2011). L’effet de dilution, entre la nappe et le 
cours d’eau au niveau de la zone hyporhéique, explique en grande partie l’écart de 
concentration entre les zones agricoles et le cours d’eau mais ne diminue pas la quantité de 
nitrates présente dans l’eau (Pinay et al., 1998 ; Sánchez-Pérez et al., 2003 ; Pfeiffer et al., 
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2006 ; Baillieux et al., 2014). La mobilisation par les plantes et les microorganismes ne joue 
que le rôle de stockage mais n’élimine pas l’azote. Seule la dénitrification détruit les nitrates 
dans le milieu et ce processus joue le plus grand rôle dans la diminution de la concentration 
en nitrates (Korom, 1992 ; Burt et al., 1999 ; Rivett et al., 2008). 
1.5.2.6. Dénitrification 
La dénitrification consiste en une suite de réductions microbiennes transformant les nitrates 
en diazote (Knowles, 1982). Les microorganismes responsables de la dénitrification se 
retrouvent dans les sols, les eaux de surface et les nappes souterraines (Beauchamp et al., 
1989). Ces microorganismes peuvent se développer dans des zones aérobies et anaérobies 
et ont besoin de matière organique. On parle de bactéries anaérobies facultatives 
hétérotrophes qui ont pour source d’énergie le carbone organique (Rivett et al., 2008). La 
dénitrification est généralement établie comme suit : 
 4 𝑁𝑂3
− + 5 𝐶𝐻2𝑂 + 4 𝐻
+ → 2 𝑁2(𝑔) +  5 𝐶𝑂2(𝑔) +  7 𝐻2𝑂 ( 1 ) 
 nitrate matière 
organique 






Cependant, Abril and Frankignoulle (2001) ont démontré l’augmentation de l’alcalinité due à 
la dénitrification. Ainsi, le dioxyde de carbone créé donne du bicarbonate et la dénitrification 
s’exprime donc sous la forme : 
 4 𝑁𝑂3
− + 5 𝐶𝐻2𝑂 → 2 𝑁2(𝑔) + 𝐶𝑂2(𝑔) +  4 𝐻𝐶𝑂3
− +  3 𝐻2𝑂 ( 2 ) 
 nitrate matière 
organique 






Cette réaction peut également avoir lieu en présence de bactéries autotrophes. Ce 
processus mineur fait intervenir le souffre ou le fer comme donneur d’électron à la place de 
la matière organique (Korom, 1992 ; Atteia, 2005 ; Rivett et al., 2008). 
La dénitrification dans les zones ripariennes est connue pour être le processus principal 
d’élimination des nitrates dans un bassin versant (Lowrance et al., 1984 ; Peterjohn and 
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Correll, 1984 ; Pinay and Decamps, 1988 ; Osborne and Kovacic, 1993). Comme l’indique la 
formule générale de la dénitrification, les bactéries dénitrifiantes ont besoin de matière 
organique pour réduire les nitrates. Les premiers horizons du sol sont les plus chargés en 
carbone et sont donc les zones où la dénitrification est la plus importante (Hill, 1996 ; Devito 
et al., 2000 ; Hill and Cardaci, 2004 ; Ranalli and Macalady, 2010). Le processus de 
dénitrification existe également en profondeur des zones ripariennes mais reste faible tout au 
long de l’année (Hill et al., 2000 ; Hill et al., 2004 ; Vidon and Hill, 2004). Le volume de 
sédiments macroporeux, la disponibilité en carbone organique et la biomasse importante de 
biofilm interstitiel hétérotrophe permettent au processus de dénitrification dans la zone 
hyporheique d’être majoritaire par rapport aux autres zones où la dénitrification a lieu. 
Plusieurs conditions énumérées par Rivett et al. (2008) sont ainsi nécessaires à la 
dénitrification dont la présence de nitrate et de matière organique comme l’évoque la relation 
chimique du processus, sous des conditions anaérobiques (moins de 1-2 mg L-1 d’oxygène 
dissous) et des conditions environnementales favorables (température, pH, éléments traces 
et nutriments). Les « hot spots » sont les zones dans lesquelles ces conditions sont réunies. 
Hors, le principal facteur limitant dans la réaction reste la disponibilité en carbone organique 
alors que les conditions environnementales n’ont qu’un effet secondaire sur la réaction 
(Rivett et al., 2008). Les conditions anoxiques jouent un rôle important mais pas nécessaire 
dans la dénitrification. La réaction peut avoir lieu dans des milieux oxygénés avec des 
microsites (biofilms ou interstices) ou des micro-périodes anoxiques (Jacinthe et al., 1998 ; 
Peyrard et al., 2011). 
Les sols chargés en carbone organique dans l’aquifère lui confère un potentiel de 
dénitrification plus élevé (Haycock and Burt, 1993). Vidon and Hill (2004) appuient ces 
conclusions en ayant observé une dénitrification significative dans des couches profondes 
présentant des taux en carbone organique élevés. Le carbone organique utilisé dans la 
dénitrification peut provenir des sédiments de l’aquifère, sous forme de COD lors des 
périodes de recharge ou peut provenir du lessivage des horizons supérieurs enrichies en 
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matière organique ou par apport du cours d’eau lors des épisodes de crues sous forme de 
COP et de COD (Figure 15 ; Schade et al., 2001 ; Pfeiffer et al., 2006 ; Gift et al., 2010 ; 
Peter et al., 2012). 
La dénitrification est également contrôlée par la concentration en nitrates dans le bassin 
versant. La présence abondante de nitrates entraine de plus hauts taux de dénitrification. En 
général, la dénitrification dans les zones ripariennes est plus élevée proche des zones 
cultivées en amont que proche du cours d’eau car la concentration en nitrate y est plus 
élevée dû à la dilution qui a lieu dans la zone riparienne (Figure 15 ; Groffman et al., 1992 ; 
McClain et al., 2003). 
Le processus de dénitrification montre donc une grande variabilité spatio-temporelle qui 
dépend de nombreux paramètres (McClain et al., 2003). Ce processus est difficile à observer 
et à mesurer sur le terrain, d’autant qu’à ce jour, les mesures sont très localisées et sont 
difficilement extrapolables à l’échelle d’un bassin versant (Groffman et al., 2006). La 
modélisation peut ainsi apporter de nouveaux moyens pour étudier plus en détail ce 
processus (Groffman, 2012). 
 
1.6. Modélisation de la dénitrification dans les plaines alluviales 
1.6.1. Concepts de modélisation 
La modélisation au sens large consiste à représenter et à expliquer la réalité de manière 
simplifiée. La modélisation mathématique est basée sur notre compréhension du système 
étudié et permet de quantifier, prédire ou interpréter des processus compliqués à mesurer. 
Le but de cette modélisation est d’identifier les variables et paramètres clés influençant les 
phénomènes étudiés et aider à de meilleures compréhensions et quantification des 
processus complexes difficilement observables.  
Les modèles mathématiques sont fréquemment utilisés dans les sciences 
environnementales. De nombreux modèles ont été développés pour étudier différents 
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processus. Ces modèles diffèrent principalement par les échelles de temps et d’espace 
considérées pour étudier le processus en question, ce qui influence la conceptualisation du 
modèle (Goodchild et al., 1996). 
Généralement, les modèles sont classés en plusieurs catégories qui dépendent de la façon 
de représenter les processus étudiés (Pechlivanidis et al., 2011) : les modèles déterministes 
et stochastiques, les modèles statiques et dynamiques, les modèles empiriques, mécanistes 
ou conceptuels. 
Les modèles déterministes diffèrent des modèles stochastiques car ils ne font pas intervenir 
des lois de probabilité pour quelconque variable d’entrée du modèle. Les modèles statiques 
ont toutes leurs variables d’état qui ne dépendent pas du temps alors que celles des 
modèles dynamiques en dépendent. Il est important de considérer la variable temps car la 
conceptualisation d’un processus dépend de l’échelle temporelle prise en compte. En effet, 
pour la dénitrification, nous avons évoqué la variabilité temporelle du processus. Cette 
variabilité est observable sur de nombreux processus et l’étude de ces phénomènes 
nécessitent de s’intéresser à la variable temps. 
Les modèles empiriques se basent sur des observations et établissent directement un lien 
entre les variables à expliquer et les variables explicatives sans maitriser les mécanismes qui 
lient les variables entre elles. On parle de modèles « boite noire » car le modèle fonctionne 
sans connaitre le fonctionnement en détail. Le principal problème avec ces modèles est 
qu’ils sont souvent difficiles à extrapoler sur d’autres sites d’étude similaires sous d’autres 
conditions. 
Les modèles mécanistes représentent les processus en se basant sur les lois de la 
physique. On parle d’ailleurs de modèles à bases physiques. La grande limite de ces 
modèles est qu’ils nécessitent souvent de nombreux paramètres dont la gamme de validité 
est estimée via des études in-situ ou en laboratoire. Ils sont adaptés pour des études à petite 
échelle spatiales et temporelles car ils représentent en détail tous les processus pris en 
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compte. Cependant, ils peuvent être utilisés dans plusieurs cas en dehors de leur domaine 
de validation.  
Entre les modèles empiriques et mécanistes se situent les modèles conceptuels. Ces 
modèles représentent les processus à l’aide de relations simples. Ces modèles nécessitent 
un grand nombre de données pour calibrer les paramètres dont ils dépendent. Les modèles 
hydrologiques à réservoirs sont généralement classés dans cette catégorie. Ces modèles 
représentent un bassin versant à travers des réservoirs connectés entre eux qui représentent 
ses différentes composantes (eau de surface, eau souterraine, zone hyporhéique…). Les 
modèles conceptuels permettent des études à grandes échelles spatio-temporelles mais 
sont très limités à leur cas d’étude pour lequel ils ont été calibrés. 
Par ailleurs, les modèles se différencient sur leur façon d’intégrer la variabilité spatiale. Un 
modèle peut représenter l’espace comme une seule entité homogène. On parle de modèle 
global, un type de représentation de l’espace particulièrement adapté pour les modèles 
empiriques. A l’inverse, un modèle est dit distribué s’il intègre une variabilité spatiale dans sa 
représentation des processus. Des modèles sont dit semi-distribués s’ils sont discrétisés 
spatialement de manière partielle. 
La modélisation apporte de nombreuses informations mais doit être utilisée avec 
précautions. Chaque modèle est défini pour ne fonctionner que selon certaines hypothèses. 
L’interprétation des résultats d’une modélisation doit toujours se faire en prenant en compte 
les hypothèses de définition du modèle et son domaine d’application. Ainsi, le choix du 
modèle à appliquer et/ou à adapter dépend de l’étude et des objectifs à atteindre. 
 
1.6.2. Modélisation des liens cours d’eau – zones humides alluviales 
Les approches de modélisation des échanges zones ripariennes-cours d’eau permettent 
généralement d’évaluer les crues et les conditions hydrologiques dans le cours d’eau et dans 
la zone humide (Townsend and Walsh, 1998 ; Bates et al., 2006 ; Dutta et al., 2007). Peu 
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d’entre elles intègrent les cycles de l’azote et du carbone car la difficulté à intégrer ces 
processus en dynamique dans ces modèles est grande comme mentionné dans Helton et 
al., (2011). 
Mise à part les crues, les interactions entre cours d’eau et zones ripariennes se font par 
l’intermédiaire des écoulements de surface, de subsurface et souterrains. Ainsi, les modèles 
prenant en compte ces interactions se différencient par le nombre d’écoulements qu’ils 
intègrent. Certains modèles se focalisent sur le comportement d’un écoulement en particulier 
alors que d’autres intègrent plusieurs composantes. Par exemple, des modèles comme 
QUAL2K (Park and Lee, 2002), WASP (Vuksanovic et al., 1996) ou OTIS (Morrice et al., 
1997) se focalisent sur les écoulements de surface, MODFLOW (Harbaugh and McDonald, 
1996), FEFLOW (Trefry and Muffels, 2007) et SahysMod (Oosterbaan, 2005) ont été créés 
pour étudier la dynamique de l’écoulement souterrain dans les aquifères. 
D’un autre côté, des modèles comme MOHID (Braunschweig et al., 2004), SWAT (Arnold et 
al., 1998) ou SWIM (Krysanova et al., 1998) permettent de simuler plusieurs composantes 
du cycle de l’eau. Ces modèles ont montré leurs capacités à modéliser l’hydrologie à 
l’échelle locale (Bernard-Jannin et al., 2017) comme à l’échelle d’un bassin versant 
(Douglas-Mankin et al., 2010 ; Krysanova and White, 2015) voire du continent (Faramarzi et 
al., 2013). 
Le choix du modèle dans ce type d’étude est déterminant car certaines approches ne 
permettent pas des études spatialisées, à large échelle ou au pas de temps désiré. 
 
1.6.3. Modélisation des flux de nitrates dans les bassins versants 
La modélisation de la dénitrification nécessite la prise en compte des apports de nitrates. Les 
sources de nitrates sont généralement de plusieurs types avec les origines anthropiques 
comme les intrants dans les zones agricoles et les zones urbaines mais aussi d’origine 
atmosphérique avec la fixation de l’azote ainsi que d’autres sources diffuses ou ponctuelles 
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(Almasri and Kaluarachchi, 2007). Ensuite, des bilans de masse permettent de suivre le 
cheminement des nitrates à travers les différents compartiments. 
De nombreux modèles sont utilisés pour modéliser les flux d’azote exportés par les cours 
d’eau à différentes échelles spatiales et temporelles (Billen et al., 2011,2013). Certains 
modèles utilisant des régressions simples ne vont renvoyer qu’un flux moyen annuel comme 
N_EXRET (Lepistö et al., 2001,2006), Global-NEWS (Mayorga et al., 2010), Moneris 
(Behrendt et al., 2002), Polflow (Wit, 2001), RivR-N (Seitzinger et al., 2002) ou Sparrow 
(Alexander et al., 2000) alors que d’autres modèles mécanistiques vont permettre d’avoir des 
sorties avec une résolution temporelle plus fine, allant jusqu’au pas de temps journalier. A 
titre d’exemple, nous pouvons nommer les modèles SWAT (Arnold et al., 1998) INCA 
(Whitehead et al., 1998), TRK/HBV-NP (Arheimer and Brandt, 1998), Riverstrahler/Sénèque 
(Billen et al., 1994) ou encore ORCHIDEE-CN (Zaehle et al., 2010). A plus petite échelle, le 
modèle STICS simule les fuites de nitrates exportées par les parcelles agricoles (Brisson et 
al., 1998. Les modèles mécanistiques, en intégrant l’ensemble du cycle de l’azote, vont 
permettre de discrétiser les nitrates du reste des molécules azotées. Les simulations de flux 
exportés de nitrate peuvent être obtenues de 2 façons : à l’aide d’un unique modèle comme 
SWAT ou MOHID Land intégrant les modules agronomiques nécessaires à la prise en 
compte des intrants agricoles ou par le biais d’un couplage entre un modèle hydrologique et 
un modèle gérant les flux de nitrates. MOHID Land a été appliqué par Bernard-Jannin et al. 
(2017) pour simuler le transport et les transformations de nitrates dans les zones humides 
alluviales. SWAT a démontré sa capacité à représenter les flux de nitrates à l’échelle d’un 
bassin versant au pas de temps journalier (Boithias et al., 2014 ; Sun et al., 2018). D’un autre 
côté, MODFLOW couplé au modèle MT3D simule les nitrates dans les eaux souterraines en 
nitrates (Almasri and Kaluarachchi, 2007). Dans ce travail, il est nécessaire de prendre en 
compte les intrants agricoles à l’origine des nitrates de manière explicite et dynamique ainsi 
qu’avec une discrétisation spatialisée la plus fine possible car il s’agit de la principale source 
de nitrates arrivant dans les zones humides alluviales (Figure 15). 
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1.6.4. Modélisation des flux de carbone organique dans les bassins versants 
Les approches de modélisation du carbone organique s’intéressent à des systèmes fermés 
comme dans les sols (Porter et al., 2009) ou les océans (Armstrong et al., 2001) mais très 
peu de modèles s’intéressent à la zone de transition où se produisent les flux de carbone 
organique dans les cours d’eau vers les océans, des flux qui montrent une variabilité spatio-
temporelle plus importante. D’autres études se sont concentrées sur des liens entre les flux 
de carbone organique particulaire et dissous et d’autres flux ou variables environnementales 
(Table 1). Une relation entre le COP et les flux de sédiments a été démontrée par Ludwig et 
al. (1996) et Li et al. (2017) pour les grands bassins versants, par McClelland et al. (2016) 
pour les grands bassins versants Arctiques, par Martins and Probst (1991) pour les bassins 
versants d’Afrique et enfin par Boithias et al. (2014) pour les bassins versants agricoles. Les 
modèles de Martins and Probst (1991), Ludwig et al. (1996) et McClleland et al. (2016) 
représentent des flux moyens à large échelle mais utilisent des modèles empiriques 
inutilisables sur d’autres cas d’étude alors que Boithias et al. (2014) propose un modèle qui 
peut être testé sur d’autres bassins versants. Pour le COD, les approches de modélisation se 
font par de nombreuses observations au moyen du modèle LOADEST (Raymond et al., 
2007 ; Stubbins et al., 2015 ; Tank et al., 2016) ou restent des modèles empiriques (Ludwig 
et al., 1996 ; Mayorga et al., 2010 ; Li et al., 2017) qui relient le COD avec des variables 
comme le débit, le carbone organique du sol ou la pente.  
Concernant les adaptations des modèles hydrologiques à la prédiction des flux de carbone, 
les modèles INCA-C permet de suivre les flux de COD dans un bassin versant et à l’échelle 
globale respectivement (Futter et al., 2007) mais ce modèle nécessite de nombreux 
paramètres pour fonctionner et est difficilement applicable à large échelle. Pour le modèle 
SWAT, des travaux ont été initié pour représenter les flux de COP exporté (Oeurng et 
al., 2011) ainsi qu’une approche plus poussée de modélisation du cycle du carbone 
organique et des variations et des exports de carbone organique depuis les sols (Zhang et 
al., 2013 ; Zhang, 2018). 
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Cependant, les flux de carbone organique ne sont que très peu étudiés et il existe de réels 
manques dans la compréhension et la représentation de ces flux notamment à l’échelle 
journalière, ce qui s’avère nécessaire pour une meilleure quantification de la dénitrification. 
De fait, le carbone organique intervient directement dans la dénitrification comme moteur 
pour la respiration anaérobie des bactéries dénitrifiantes. Ces bactéries utilisent du COD 
provenant de la rivière par échange nappe-rivière ou du COP dans les sols des zones 
humides alluviales. 
 
Table 1 : Définition des différentes équations utilisées pour représenter les concentrations et flux de COP 
et COD à différentes échelles ainsi que les avantages et inconvéninents à leur utilisation pour le 
processus de dénitrification. TSS correspond à la concentration en sédiments dans le cours d’eau, Q au 
débit, 𝑺𝒐𝒊𝒍𝑬 et 𝑺𝒐𝒊𝒍𝑪 à l’érosion dans le bassin, 𝑺𝒍𝒐𝒑𝒆 à la pente moyenne dans le bassin, 𝑭𝑪𝑶𝑫,𝑹, 𝑭𝑪𝑶𝑫,𝑹−𝟏 
et  aux flux de COD entrant et sortant du tronçon de cours d’eau, 𝑭𝑪𝑶𝑫,𝑳 au flux de COD provenant du 
lessivage des sols, 𝑨𝑻 à l’aire drainé autour du tronçon de cours d’eau, 𝒕 à la transformation du COD 
présent dans le tronçon en COP ou en carbone inorganique, 𝒓 à la rétention du COD dans le bassin, 𝑹𝑺𝒑𝒏𝒕 
et 𝑹𝑺𝒅𝒊𝒇 aux sources ponctuelles et diffuses de COD. 
  Modèles 
Echelle spatiale 
et temporelle 
Avantages et inconvénients 
Martins and Probst 
(1991) 
COP 𝐶𝑂𝑃 = 0,053 𝑇𝑆𝑆 + 1,11 
Bassin versant / 
Mensuel 
- Modèle empirique 
- Mensuel 
Ludwig et al. (1996) COP 𝐶𝑂𝑃% = −0,160 𝑙𝑜𝑔(𝑇𝑆𝑆
3) + 𝑇𝑆𝑆2) − 13,6 𝑙𝑇𝑆𝑆)
+ 20,3 
Large échelle / 
Interannuel 
- Modèle empirique 
- Echelle globale 
- Interannuel 




Bassin versant / 
Journalier 
+ Paramètres reliés à des 
variables environnementales 
+ Pas de temps journalier 
McClelland et al. (2016) COP 𝐹𝐶𝑂𝑃 =  𝑒
𝑎0+ 𝑎1𝑙𝑛𝑄+ 𝑎2𝑙𝑛𝑄
2+ 𝑎3 sin(2𝜋𝑑𝑡𝑖𝑚𝑒)+ 𝑎4cos (2𝜋𝑑𝑡𝑖𝑚𝑒) 
Large échelle / 
Journalier 
+ Journalier 
- Modèle empirique 
- Pas d’accès à la concentration 
Li et al. (2017) COP 𝐹𝐶𝑂𝑃 = 0,0012 𝑄 + 0,0043 𝑆𝑜𝑖𝑙𝐸 + 0,15 
Large échelle / 
Interannuel 
- Modèle empirique 
- Pas d’accès à la concentration 
- Pas de temps interannuel 
Ludwig et al. (1996) COD 𝐹𝐶𝑂𝐷 = 0,0040 𝑄 − 8,76 𝑆𝑙𝑜𝑝𝑒 + 0,095 𝑆𝑜𝑖𝑙𝐶 
Large échelle / 
Interannuel 
- Modèle empirique 
- Pas d’accès à la concentration 
- Pas de temps interannuel 
Li et al. (2017) COD 𝐹𝐶𝑂𝐷 = 0,0044 𝑄 + 0,050 𝑆𝑜𝑖𝑙𝐶 + 0,0081 
Large échelle / 
Interannuel 
- Modèle empirique 
- Pas d’accès à la concentration 
- Pas de temps interannuel 
Futter et al. (2007) COD 
𝑑𝐶𝑂𝐷, 𝑅
𝑑𝑡
= 86,4 ((𝐹𝐶𝑂𝐷,𝑅−1 − 𝐹𝐶𝑂𝐷,𝑅) + 𝐴𝑇 . 𝐹𝐶𝑂𝐷,𝐿)
− 𝑡. 𝐶𝑂𝐷𝑅 
Bassin versant / 
Journalier 
+ Suivi détaillé du carbone 
- Complexe 
Mayorga et al. (2010) COD 𝐹𝐶𝑂𝐷 = (1 − 𝑟) . (𝑅𝑆𝑝𝑛𝑡 + 𝑅𝑆𝑑𝑖𝑓) 
Large échelle / 
Interannuel 
- Modèle empirique 
- Pas d’accès à la concentration 
- Pas de temps interannuel 
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1.6.5. Modélisation de la dénitrification dans les zones humides alluviales 
La dénitrification dans les plaines alluviales est un processus difficile à observer et à mesurer 
en conditions réelles et compliquée à estimer de par la variabilité spatio-temporelle du 
processus. Les outils de modélisation permettent de palier à ces difficultés et sont appropriés 
pour étudier ce phénomène. Ces outils peuvent être utilisés pour remplir plusieurs objectifs. 
La modélisation permet de prédire le rôle des zones ripariennes sur les flux de nitrates à 
l’échelle d’un bassin versant (Hattermann et al., 2006 ; Sun et al., 2018) mais permet 
également de déterminer les sources et puits de nitrates (Boano et al., 2010 ; Peyrard et al., 
2011 ; Zarnetske et al., 2012) ainsi que les hot spots et hot moments (Groffman et al., 2009). 
Ainsi, différentes approches de modélisation sont nécessaires pour répondre à ces divers 
objectifs. La plupart de ces approches se font par un modèle hydrologique incluant des 
modules de flux biogéochimiques entrant dans les plaines alluviales couplé à un modèle 
biogéochimique calculant la dénitrification in-situ grâce aux flux de nitrates et de carbone 
calculés par l’autre modèle. 
Les modèles hydrologiques conceptuels distribués et semi-distribués sont utilisés pour 
simuler les processus hydrologiques et biogéochimiques à l’échelle des bassins versants afin 
de respecter les variabilités spatiales des phénomènes considérés. A travers les échanges 
entre les différents réservoirs que comptent ces modèles, les flux hydrologiques et 
biogéochimiques peuvent être estimés. 
Environ 50 modèles ont été recensés comme incluant le processus de dénitrification dans les 
sols (Heinen, 2006). La plupart de ces modèles se basent sur la dénitrification potentielle. 
Contrairement à la dénitrification dans les sols, la dénitrification dans les zones humides 
alluviales a été largement étudiée sur des sites expérimentaux mais peu simulée (Kinzelbach 
et al., 1991 ; Lee et al., 2009 ; Bailey et al., 2013 ; Bernard-Jannin et al., 2017 ; Sun et al., 
2018). 
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Généralement, les cycles biogéochimiques sont ajoutés aux modèles hydrologiques à 
travers des modules couplés au code pour la partie hydrologique. Par exemple, Boano et al. 
(2010) a repris le modèle de Revelli et al. (2008) simulant les flux dans la zone hyporhéique 
en y ajoutant les modèles de dégradation du carbone organique.  
Le processus de dénitrification a été peu étudié avec des approches de modélisation mais de 
récents efforts ont démontré la capacité des modèles à représenter le fonctionnement de la 
dénitrification dans les zones ripariennes. Sheibley et al. (2003) se sont intéressés au 
fonctionnement de la nitrification et de la dénitrification dans les sédiments des zones 
humides alluviales. Peyrard et al. (2011) a utilisé un couplage des modèles 2SWEM et 
NEMIS pour représenter la dénitrification dans les sols des zones humides alluviales. 
Zarnetske et al. (2012) ont pu notamment modéliser les concentrations en nitrate et carbone 
organique dissous dans la zone hyporhéique. Sun et al. (2018) est la première étude 
démontrant la capacité des outils de modélisation pour simuler à large échelle le processus 
de dénitrification dans les zones humides alluviales. 
La dénitrification est généralement modélisée de manière simplifiée par un taux de rétention 
des nitrates dans un bassin versant selon la loi : 
𝑅 = 𝑘. N 
avec R le taux de rétention ou dénitrification exprimée en une quantité de nitrates retenue 
par pas de temps, k le coefficient de dégradation ou de transfert à calibrer dépendant du pas 
de temps et N la concentration en nitrates (Boyer et al., 2006 ; Ruelland et al., 2007 ; Sun et 
al., 2018). 
L’intégration du rôle du carbone organique dissous et particulaire sur la dénitrification dans 
des modèles est un effort récent (Sun et al., 2018) mais la variabilité spatiale et temporelle 
du carbone organique n’a jamais été implémentée dans une approche de modélisation. 
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Ces récentes études des cycles biogéochimiques à l’aide d’outils de modélisation 
démontrent le potentiel de cette approche dans le suivi des flux de nitrates et de carbone 
organique à large échelle notamment. 
La plupart des modèles évoqués ci-dessus ont besoin d’un nombre de données important 
pour fonctionner mais ils fournissent des résultats à large échelle. A ce jour, les conclusions 
à petite échelle sont difficiles avec ces modèles car la variabilité spatio-temporelle de la 
dénitrification dans les zones humides alluviales n’a été que très peu étudiée et surtout peu 
quantifiée de manière spatio-temporelle. 
 
1.7. Résumé de la problématique, objectifs et démarche 
méthodologique 
Le suivi de la dénitrification dans les bassins versants est un enjeu environnemental 
important face aux problématiques que posent encore les exports de nitrates vers les eaux 
de surface. Ce processus naturel de régulation des nitrates peut avoir lieu directement dans 
le cours d’eau mais se produit principalement dans les zones humides alluviales à l’interface 
nappe-cours d’eau. La variabilité spatio-temporelle de ce phénomène rend difficile son 
approche. La modélisation couplée à des mesures de terrain est un outil adapté pour étudier 
et quantifier la dénitrification des zones humides alluviales. Des modèles permettent 
d’estimer la dénitrification à l’échelle du bassin versant mais peu d’études prennent en 
compte la variabilité spatio-temporelle du phénomène ainsi que le rôle du carbone organique 
dissous et particulaire sur le processus. Par ailleurs, la dynamique spatio-temporelle du 
carbone organique dans les bassins versants nécessaire à une étude poussée de la 
dénitrification n’a fait l’objet que de peu d’études. Un effort récent a cependant été montré 
dans la prise en compte des échanges nappe-cours d’eau et des crues qui sont déterminants 
dans le fonctionnement de la biogéochimie des zones humides alluviales. 
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Dans ce contexte, l’objectif principal de cette thèse est de quantifier à l’aide d’outils de 
modélisation l’élimination des nitrates via le processus de dénitrification à l’échelle des 
grands bassins versants présentant différentes conditions pédoclimatiques en prenant en 
compte l’importance des facteurs limitants du processus que sont le COD, le COP et les flux 
échangés d’eau et de matière mettant en jeu les conditions optimales pour la dénitrification. 
Ce travail se démarque par son approche de modélisation spatialisée au pas de temps 
journalier des flux de carbone organique dissous et particulaire, étape nécessaire pour 
conserver une variabilité spatio-temporelle pour l’étude de la dénitrification. 
La démarche de ce travail est de construire et tester les outils nécessaires à l’étude de la 
dénitrification dans les grands bassins versants de la planète à partir des connaissances 
développées sur des petits bassins versants (Figure 16). Dans un premier temps, les 
premiers tests pour la mise en place d’un modèle générique pour prédire les flux de nitrate 
dans les cours d’eau à partir de modèles calibrés sur les bassins versants de l’Amazone, de 
la Garonne et de l’Ienisseï seront développées dans le chapitre 3 dans le but de prédire le 
taux de dénitrification sans utiliser le modèle SWAT. Ces travaux seront ensuite étendus sur 
divers cas d’étude présentant des données observées de nitrates dans les cours d’eau 
(chapitre 3). Puis, nous présenterons une approche de mise en modèle des flux de carbone 
organique particulaire et dissous nécessaires à l’étude de la dénitrification à l’aide de 
variables et paramètres simples à obtenir sur un nombre conséquent de bassins versants 
pour tester la validité spatiale de ces modèles sur différentes échelles de bassins et 
différentes conditions pédoclimatiques (chapitre 4). Nous appliquerons ensuite le modèle 
conceptuel semi-distribué à bases physiques SWAT sur l’Ienisseï, un bassin versant Arctique 
présentant le plus important flux de carbone organique total vers l’Océan Arctique, afin de 
démontrer le potentiel du modèle à simuler la variabilité spatio-temporelle des phénomènes 
hydrologiques. Les trois types d’écoulement à large échelle, importants pour suivre les flux 
biogéochimiques, seront détaillés dans le chapitre 5 ainsi que le couplage des modèles du 
chapitre 4 avec un modèle hydrologique afin d’estimer de manière plus réaliste les flux de 
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carbone organique particulaire et dissous dans ces bassins. Parallèlement, une utilisation du 
modèle SWAT couplée aux modèles de prédiction de flux de carbone organique particulaire 
et dissous sera présentée et appliquée sur deux autres bassins versants présentant des 
caractéristiques différentes : l’Amazone et la Garonne. Enfin, en utilisant ces résultats, une 
étude des taux de dénitrification dans les trois bassins versants contrastés de l’Amazone, de 
la Garonne et de l’Ienisseï sera présentée (chapitre 6). 
Ce travail s’inscrit dans les efforts récents d’amélioration de la modélisation de processus 
biogéochimiques complexes tels que la dénitrification et sa limitation par le carbone, et étend 
les possibilités de suivi des contaminations des eaux de surface par les nitrates à large 
échelle. Cette thèse s’inscrit également dans un contexte de continuum Terre-Mer de par 
son étude poussée des cours d’eau, principal lien connectant les écosystèmes terrestres et 
marins mais aussi dans un contexte de changement global, avec l’étude de bassins versants 
différents et soumis à des pressions anthropiques fortes qui pourraient perturber l’équilibre 
des cycles biogéochimiques en leur sein. 
 
Figure 16 : Détails de l'organisation des chapitres de la thèse en vue de répondre aux objectifs de 








2. Chapitre 2 : Matériels et méthodes 
 
Ce chapitre décrit les jeux de données utilisés, les bassins d’étude ainsi que les outils de 
modélisation utilisés dans cette thèse. Dans un premier temps, les jeux de données et les 
principaux bassins étudiés dans cette thèse seront présentés. Les méthodes de définition 
des modèles d’étude simulant le carbone organique, les nitrates et la dénitrification, les 
moyens d’évaluer leur validité de manière statistique et les méthodes de délimitation des 
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2.1. Jeux de données 
La dispersion des zones humides alluviales a été présentée dans le chapitre précédent mais 
un bilan des données disponibles des facteurs influant sur la dénitrification va être présenté 
par suite : les nitrates, le carbone organique dans les sols et dans les cours d’eau et la 
température. 
2.1.1. Jeu de données sur les nitrates 
De nombreuses données de concentrations en nitrates dans les cours d’eau ont été 
rassemblées dans le cadre de ce travail et sont présentées en Figure 17. Ces données sont 
réparties sur 73 bassins versants autour de la planète et proviennent de diverses bases de 
données ou publications avec notamment ORE-HYBAM (http://www.ore-hybam.org/) pour 
les fleuves tropicaux, Arctic-GRO (https://arcticgreatrivers.org/) pour les fleuves arctiques, 
GEMStat (https://gemstat.org/) ou encore GLORICH (Hartmann et al., 2014). En termes de 
flux exportés aux océans à l’échelle globale, le modèle Global-NEWS a estimé ces exports 
dans Mayorga et al. (2010). 
 
 
Figure 17 : Distribution des données de concentrations en nitrate dans les cours d'eau rassemblés dans 
cette étude. La délimitation des bassins vient de la base de données interactive des bassins versant du 
monde (CEO Water Mandate, 2016). 
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2.1.2. Jeu de données sur le carbone organique du sol 
Batjes (2009) a publié une base de données sur les caractéristiques des sols à l’échelle 
mondiale. La répartition des teneurs en carbone organique dans ces sols est présentée en 
Figure 18. Les concentrations en carbone sont plus élevées dans les zones froides 
contenant des pergélisols mais également en Asie de l’Est. 
 
 
Figure 18 : Représentation des contenus en carbone organique dans les sols à l'échelle de la planète 
(Données tirées de Batjes, 2009). 
 
2.1.3. Jeu de données sur le carbone organique dans les cours d’eau 
Afin d’étudier le comportement du carbone organique dissous et particulaire à l’échelle de la 
planète, il a été primordial de rassembler des données de diverses bases de données et 
publications. La synthèse de ces données venant de 77 bassins répartis autour de la planète 
est montrée dans la Figure 19. 
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Figure 19 : Représentation des bassins versants intégrés dans la base de données créée pour étudier les 
flux de carbone organique vers les eaux de surface. La délimitation des bassins vient de la base de 
données interactive des bassins versant du monde (CEO Water Mandate, 2016). 
 
La liste des bassins est détaillée dans la Table 2. Ces bassins sont répartis dans les 
différents groupes de climat de la classification de Köppen-Geiger (Rubbel and Kottek, 
2010). Cette classification est définie selon les différences de température et de précipitation. 
La première lettre du code de classification discrimine 5 groupes principalement selon la 
température : les climats tropicaux (A), arides et semi-arides (B), tempérés (C), froids (D) et 
polaires (E). 
 
2.1.1. Données climatiques 
Nous avons énoncé dans le chapitre précédent l’influence de la température sur le 
processus de dénitrification. Dans le but d’étudier ce phénomène à large échelle, nous avons 
besoin de températures à de larges échelles spatiales. Ainsi, la Figure 20 présente la 
température moyenne mondiale sur les années 1970-2000. Il a été démontré que la 
dénitrification était optimale entre 25 et 30°C (Saad and Conrad, 1993 ; Canion et al., 2014 ; 
Brin et al., 2017). Ainsi, les zones tropicales semblent présenter la température moyenne 
adéquate pour favoriser le processus. 
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Table 2 : Liste des bassins avec des données sur le carbone organique particulaire et dissous classés 
selon leur groupe climatique de Köppen-Geiger dominant. Les bassins en italiques sont des affluents de 
plus grands bassins versants. 
Groupe 
climatique 
n Bassins Sources 
Tropicaux 9 
Amazone et ses affluents, Congo et ses 
affluents, Fly, Godavari, Maroni, 
Orénoque, Oyapock, Sao Francisco, 
Volta 
Araujo et al. (2014), Balakrishna et al. (2006), 
International Centre for Water Resources and Global 
Change, Moreira-Turcq et al. (2003), ORE-HYBAM, 
Paolini (1995), Spencer et al. (2016) 
Semi-arides 11 
Chubut, Colorado (Pacific), Gambia, 
Hwang Ho, Indus, Missouri, Murray, 
Niger, Orange, Rio Colorado, Rio 
Grande, Tana 
Araujo et al. (2014), Brunet et al. (2005), Geeraert et 
al. (2017), Hartmann et al. (2014), International 
Centre for Water Resources and Global Change, 
Ittekkot and Arain. (1986), Lesack et al. (1984), 
Martins and Probst (1991), Ran et al. (2013), 
Stackpoole et al. (2017), Tao (1998), Wang et al. 
(2012) 
Tempérés 31 
Aare, Alabama, Arkansas, Brazos, 
Danube, Ebro, Elbe, Gallegos-Chico, 
Garonne, Irrawaddy, Ishiraky, Kiso, 
Klamath, Loire, Lys, Meuse, 
Mississippi, Moselle, Ohio, Parana, Po, 
Rhine, Rhone, Rio Negro, Sacramento, 
Saone, Savannah, Save, Schelde, 
Seine, Si Kiang, Song Hong, Stikine, 
Thames, Vistula, Weser, Yangtze, 
Zambezi 
Bao et al. (2015), Bianchi et al. (2007), Bird et al. 
(2008), Bowes et al., (2017), Gao et al. (2002), 
Gómez-Gutiérrez et al. (2006), Hartmann et al. 
(2014), International Centre for Water Resources and 
Global Change, Malcolm and Durum (1976), Meybeck 
et al. (1988), Murrell and Hollibaugh (2000), Ni et al. 
(2008), Oeurng et al. (2011), Pempkowiak and 
Kupryszewski (1980), Pettine et al. (1998), Sempéré 
et al. (2000), Stackpoole et al. (2017), Tao (1998), 
Wang et al. (2012), Zuijdgeest and Wehrli (2017) 
Froids 23 
Columbia, Connecticut, Fraser, Han, 
Hudson, Kalix, Kolyma, Kuskokwim, 
Lena, Lule, Mackenzie, Nelson-
Saskatchewan, Northern Dvina, Ob,  
Skeena, St Croix, St John, St 
Lawrence, Susquehanna, Tornio, Ume, 
Yenisei, Yukon 
Center for sustainability and the Global Environment, 
Drugge et al. (2003), Hartmann et al. (2014), Holmes 
et al., (2017), Le Dantec (2018), Mantoura and 
Woodward (1983), Pokrovsky et al. (2010), Raymond 
et al. (2007), Reader et al. (2014) 
 
 
Figure 20 : Distribution de la température moyenne annuelle mondiale sur la période 1970-2000 (Données 
tirées de Fick and Hijmans, 2017). 
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De plus, sur les différents projets de modélisation, des données climatiques sont nécessaires 
en temps que variables d’entrée telles que les précipitations, la température, la vitesse du 
vent, les radiations solaires et l’humidité de l’air. Ces données sont à obtenir au pas de 
temps journalier dans notre cas pour prédire les variations journalières des flux 
hydrologiques. Concernant la Garonne, l’outil le plus approprié aux estimations des 
précipitations des bassins versants français par télédétection est appelé Système d’Analyse 
Fournissant des Renseignements Adaptés à la Nivologie (SAFRAN ; Durand et al, 1993). 
Enfin, pour l’Ienisseï, peu de produits de télédétection permettent l’estimation des 
précipitations dans les hautes latitudes. Cependant, il a pu être utilisé le système de 
réanalyse des prévisions climatiques (CFSR ; Saha et al., 2010). Les bassins tropicaux 
possèdent des outils performants d’analyse des précipitations par télédétection dont l’un des 
plus utilisés provient de la mission de mesures des précipitations tropicales (TRMM ; 
Huffman et al., 2007). Ce produit a été utilisé dans la modélisation du bassin versant de 
l’Amazone. Pour les autres variables météorologiques, les produits issus de CFSR ont 
permis de compléter le jeu de données. 
Concernant l’influence de la température dans la dénitrification, un facteur présenté plus tard 
intégrera les variations journalières de températures afin d’apporter une information 
d’optimisation du processus en se rapprochant des températures autour de 25 à 30°C. 
 
2.1.2. Choix des bassins versants étudiés 
La Figure 21 présente la répartition des principaux grands bassins versants selon le gradient 
Nitrates/Carbone Organique des sols. Ce gradient est important dans cette étude car il 
présente les deux éléments réactifs de la dénitrification et permet donc d’intégrer une 
variabilité dans les cas d’étude. Les types de climats des bassins versants suivent la 
tendance du gradient due aux concentrations en carbone organique dans les sols élevées 
dans les zones arctiques, moyennes dans les zones tropicales et faibles dans les zones 
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tempérées. De même, l’anthropisation des bassins renvoie des exports en azote inorganique 
dissous plus élevés dus à une agriculture plus intensive. 
Ainsi, trois groupes se démarquent dans la Figure 21 : les bassins tempérés anthropisés 
présentant de forts flux de nitrate exportés et de faibles teneurs en carbone organique dans 
les sols, les bassins versants présentant des flux de nitrate exportés faibles et des teneurs 
en carbone organique dans les sols faibles et les bassins « froids » présentant de forts taux 
de carbone organique dans les sols et de faibles exports de nitrates. Dans ce travail, nous 
avons sélectionné un bassin versant représentatif de ces trois groupes : la Garonne, fleuve 
de petite taille mais présentant de forts apports anthropiques mais également possédant de 
nombreuses mesures tant en nitrate, en carbone organique et en taux de dénitrification ; 
l’Amazone, le plus grand fleuve de la planète en terme de surface et de débit présentant 
également un jeu de données spatialisé important et l’Ienisseï, large fleuve arctique, 
présentant divers types de pergélisols et les plus forts flux de carbone organique total vers 
l’Océan Arctique (Dittmar and Kattner, 2003). 
 
Figure 21 : Répartition de plusieurs bassins versants dont les bassins versants étudiés dans le gradient 
Azote Inorganique Dissous (comprenant les nitrates)/Carbone organique des sols. Données d’Azote 
Inorganique Dissous tirées de Mayorga et al., 2010 et de données observées et données de carbone 
organique dans les sols tirés des bases de données de la FAO. 
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2.2. Les sites d’étude 
2.2.1. Les bassins versants tropicaux : l’Amazone 
L’Amazone est un bassin versant d’Amérique du Sud présentant le débit moyen le plus élevé 
de la planète (environ 21% du débit mondial). L’Amazone a également la plus grande aire de 
drainage de la planète avec 6 110 000 km², soit pratiquement 1,5 fois l’aire du 2ème bassin au 
classement des aires de drainage, le Congo (4 014 500 km²) qui ne contribue qu’à 3% au 
débit mondial vers les océans. Ce bassin versant est très étendu avec plus de 1000 cours 
d’eau, recouvre environ 40% de l’Amérique du Sud, s’écoule d’ouest en est à travers 
l’Amérique du Sud dans le Pérou, la Colombie et principalement dans le Brésil pour aller se 
jeter dans l’Océan Atlantique (Figure 22). Le cours d’eau principal prend sa source dans les 
Andes à 5500 m d’altitude puis reçoit de l’eau de plusieurs affluents importants dont le Rio 
Negro sur la rive gauche, le Rio Purus, le Rio Madeira et le Rio Tapajós sur la rive droite 
(Figure 22).  
 
Figure 22 : Le bassin versant de l’Amazone, sa topographie et ses principaux cours d’eau. Modèle 
numérique de terrain (MNT) à 400 mètres tiré de de Ferranti et Hormann (2012). 
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Le débit est observé à Óbidos, exutoire qui intègre environ 80% du bassin versant avec une 
moyenne de 177 000 m3 s-1, ce qui représente plus de 4 fois ce que l’on observe pour le 
Congo, 2ème du classement (Figure 23). L’hydrographe présente une crue étendue sur 
plusieurs mois avec un débit maximal en Juin d’environ 246 000 m3 s-1 et un débit minimal en 
Novembre de 95 000 m3 s-1. Les zones humides alluviales du bassin versant de l’Amazone 
sont inondées chaque année. Le débordement commence pour le cours d’eau principal en 
Février et atteint son maximum aux alentours de Juin. 
 
Figure 23 : Hydrographe de l'Amazone pour un débit mesuré à Óbidos par le service d’observation SO 
HYBAM. Les débits moyens journaliers ont été calculés à partir de mesures journalières sur la période 
2000 – 2010. 
 
Dans les zones élevées en amont des affluents et du cours principal, les Leptosols et les 
Cambisols sont les sols majoritaires. Les Acrisols et les Ferralsols sont les sols dominants 
sur le reste du bassin de l’Amazone (Figure 24a). Concernant l’occupation du sol, la plupart 
du bassin versant est recouverte par la forêt amazonienne à hauteur de 83 % de couverture 
(Figure 24b). Elle débute à l’est des Andes et constitue un énorme refuge de biodiversité à 
l’échelle mondiale. 
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Figure 24 : Distribution des sols et des occupations du sol dans le bassin versant de l'Amazone (source : 
FAO et Commission Européenne). 
 
Concernant le carbone organique et les matières en suspension, l’Amazone présente des 
concentrations très variables selon les affluents. A titre d’exemple, le Rio Negro, très chargé 
en matière organique, apparait souvent de couleur sombre (on parle alors d’eau noire). Le 
Rio Madeira, peu chargé en matière organique mais très chargé en argile apparait de 
couleur ocre (on parle d’eau blanche). Enfin, le Rio Tapajós présente une eau très peu 
chargé et translucide ; on parle alors d’eau claire. 
 
2.2.2. Les bassins versants arctiques : l’Ienisseï 
L’Océan Arctique est alimenté par un des dix plus grands fleuves de la planète en terme de 
débit : l’Ienisseï (7ème ; environ 2% du débit mondial). Avec 2 540 000 km², l’Ienisseï est le 
plus large bassin versant du cercle Arctique. Le régime hydrologique glacio-nival observable 
dans les bassins Arctiques implique l’apparition d’un pic de crue au printemps lors de la fonte 
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massive de neige et de glace. Le débit moyen du cours d’eau mesuré à Igarka est de 20 100 
m3 s-1 avec des pics de crue au-dessus de 100 000 m3 s-1 (Figure 25). 
 
 
Figure 25 : Hydrographe de l'Ienisseï pour un débit observé à Igarka par l’Observatoire des Grands 
Fleuves Arctiques (Arctic-GRO ; Shiklomanov et al., 2018). Les débits moyens journaliers ont été calculés 
à partir de mesures journalières sur la période 2000 – 2010. 
 
La Figure 26 représente la topographie du bassin de l’Ienisseï. Le principal cours d’eau 
prend sa source dans la partie ouest des monts Saïan au sud de la Sibérie puis s’écoule 
vers le nord pour aller se jeter dans la mer de Kara. Son principal affluent, l’Angara, est 
connu pour être alimenté par la plus grande réserve d’eau douce, le Lac Baïkal. Deux autres 
principaux affluents complètent les arrivées d’eau, les deux rivières Toungouska qui arrivent 
comme l’Angara depuis la rive droite. De par sa morphologie, l’Ienisseï n’est pas alimenté 
sur sa rive gauche par un cours d’eau d’importance majeure. 
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Figure 26 : Le bassin versant de l’Ienisseï et ses principaux cours d’eau. MNT d’une résolution de 400 
mètres tiré de de Ferranti et Hormann (2012). 
 
L’Ienisseï traverse différentes zones distinctes : une partie montagneuse au sud puis une 
partie de plateau et enfin une large zone de plaines dans le nord de la Sibérie. Au niveau de 
l’occupation du sol, la taïga (forêts de conifères) et la toundra (zones de plaines) se 
distribuent une très grande partie du bassin avec une présence abondante de la taïga dans 
les parties centrales du bassin alors que la toundra sera présente dans les zones de 
montagne mais principalement dans les zones proches de l’exutoire. La taïga et la toundra 
représentent 68 % et 21 % de l’Ienisseï (Figure 27b). 
Les sols de l’Ienisseï sont principalement des Podzols et des Cambisols dans le centre et le 
sud du bassin versant auxquels s’ajoutent des Podzoluvisols (Figure 27a). La particularité 
des bassins Arctiques est la présence de sols gelés en permanence appelés pergélisols. 
Cette caractéristique influence largement les processus hydrologiques et biogéochimiques 
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des bassins. Ces sols sont classés en quatre catégories selon l’étendue des zones gelées : 
Le pergélisol continu (90% à 100% de la zone de couverture est gelé), le pergélisol 
discontinu (50% à 90%), le pergélisol sporadique (10% à 50%) et le pergélisol isolé (0% à 
10%). Cette particularité influence l’hydrologie des bassins versants Arctiques car la fonte 
printanière de la partie supérieure des pergélisols, appelée zone active, permet les échanges 
hydrobiogéochimiques dans les sols durant une partie de l’année. Les pergélisols recouvrent 
90% du bassin versant de l’Ienisseï avec 34% de pergélisols continus, 11% de discontinus et 
45% de sporadiques et isolés (Figure 27c ; McClelland, 2004). 
 
 
Figure 27 : Représentation des types de sols, de l’occupation du sol et de la couverture en pergélisols sur 
le bassin versant de l’Ienisseï. Données tirées de la FAO pour les sols, de la Commission Européenne 
pour les occupations du sol et du centre national de données sur la neige et la glace (NSIDC) pour la 
couverture en pergélisols. 
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2.2.3. Les bassins versants tempérés : la Garonne 
La Garonne est un des 4 grands fleuves français avec la Seine, la Loire et le Rhône. Elle 
prend sa source dans les Pyrénées en Espagne, traverse le sud-ouest de la France et se 
jette dans le Golfe de Gascogne (Figure 28). Les principaux affluents de la Garonne se 
trouvent sur la rive droite du cours d’eau et sont originaires des Pyrénées avec l’Ariège et du 
Massif Central avec le Tarn et le Lot. L’aire de drainage de la Garonne est de 55 000 km² 
pour un débit moyen de 500 m3.s-1 au niveau de Tonneins. L’été présente des basses eaux 
avec des débits autour de 130 m3.s-1 alors que les périodes de hautes eaux sont présentes 
sur les trois autres saisons avec des débits pouvant aller jusqu’à 800 m3.s-1 (Figure 29). 
 
Figure 28 : Le bassin versant de la Garonne et ses principaux cours d’eau. MNT d’une résolution de 400 
mètres tiré de de Ferranti et Hormann (2012). 
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Figure 29 : Hydrographe de la Garonne avec un débit observé à Tonneins mis à disposition dans la 
banque HYDRO d’Eaufrance. Les débits moyens journaliers ont été calculés à partir de mesures 
journalières sur la période 2000 – 2010. 
 
La Garonne est recouverte en grande partie par des Cambisols ainsi que par des 
Podzoluvisols et des Leptosols (Figure 30a). Au niveau de l’occupation du sol, la Garonne 
présente majoritairement des terres cultivées pour 42 % du bassin. Les forêts et les prairies 
complètent cette distribution avec respectivement 33 % et 15 % du bassin versant. Les 
zones cultivées se retrouvent principalement dans les plaines autour du cours d’eau 
principal. Les prairies sont situées dans les piémonts alors que les forêts occupent 
principalement les zones de montagne (Figure 30b). 
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Figure 30 : Distribution des sols et des occupations du sol sur le bassin versant de la Garonne (Source : 
FAO et Commission Européenne). 
 
En terme de comparaison, la Figure 31 montre les débits spécifiques moyens journaliers sur 
les trois cas d’étude. Tout au long de l’année à l’exception de quelques jours, l’Amazone 
présente le débit spécifique le plus élevé variant entre 1,5 mm.jour-1 et 3,5 mm.jour-1. Pour sa 
part, la Garonne présente un débit spécifique plus faible avec des pics allant jusqu’à 2 
mm.jour-1 et des basses eaux aux alentours de 0,3 mm.jour-1. Enfin, L’Ienisseï présente des 
débits spécifiques entre les 2 autres cours d’eau avec des basses eaux proches de celles de 
la Garonne et une transition amenant à de forts débits spécifiques au-delà de ceux observés 
sur l’Amazone. 
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Figure 31 : Comparaison des débits spécifiques moyens journaliers sur les trois bassins versants étudiés 
et sur la période 2000-2010. 
 
2.2.4. Jeu de données sur les nitrates pour les bassins versant sélectionnés 
Pour l’Amazone, des données au pas de temps mensuel sur les nitrates et le carbone 
organique dans la plupart des principaux affluents et dans le cours d’eau principal sur la 
période 2000-2015 sont disponibles en libre accès sur la base de données d’ORE HYBAM. 
Pour l’Ienisseï, la base de données Arctic-GRO dispose de données pour les nitrates et le 
carbone organique sur la période 2000-2013. Ces données sont peu nombreuses et se 
situent en grande partie lors de la période de décrue due à la difficulté de prélèvement lors 
du dégel sur ce type de bassin versant. Pour le carbone organique, un jeu de données 
additionnel provenant du projet TOMCAR-Permafrost complète le jeu de données d’Arctic-
GRO avec des prélèvements mensuels à journaliers lors de la crue sur la période 2014-2016 
(http://www.tomcar.fr/). 
Pour la Garonne, diverses bases de données aux pas de temps mensuel à journalier ont été 
compilées dans cette thèse afin d’obtenir des observations en période de basses et hautes 
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eaux (Agence de l’eau ; Amiotte and Probst, 1996 ; Baqué, 2006) pour une couverture de 
données sur la période 1995-2010. La répartition des données disponibles sur les trois 
bassins versants est montrée en Figure 32. 
 
Figure 32 : Principales stations de prélèvement utilisées dans les trois bassins versants sélectionnés. Les 
points noirs sont des stations où données de débits et de biogéochimie sont disponibles alors que les 
points gris représentent des stations où seuls les débits sont disponibles. 
 
Parallèlement, le modèle SWAT, retenu dans ce travail et présenté dans la section suivante, 
a été appliqué à ces trois bassins versants selon la procédure également présentée ci-après 
afin de produire des données au pas de temps journalier sur l’ensemble du bassin versant. 
 
2.2.5. Choix des bassins pour la simulation du COP 
De nombreux grands bassins versants présentent des données de COP (Figure 19) mais 
peu d’entre eux présentent des données à la fois de COP et de sédiments représentatives 
du cycle hydrologique. Pour représenter les flux de carbone organique particulaire, nous 
nous sommes concentrés sur six des fleuves et rivières : L’Oubangui, affluent du Congo pour 
représenter les bassins tropicaux, car l’Amazone présente trop peu de données de COP, le 
Murray pour les fleuves semi-arides, la Save, affluent de la Garonne en France, le 
Mississippi et le Fleuve Jaune pour les bassins tempérés et l’Ienisseï pour les zones 
arctiques. 
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2.3. Modélisation 
2.3.1. Choix du modèle 
Les objectifs d’une étude avec une approche de modélisation amènent à réfléchir sur le 
choix du modèle. Cette thèse nécessite d’approcher les processus hydrologiques et 
biogéochimiques à des échelles temporelle et spatiale fines mais aussi sur de grands 
bassins versants. Dans un premier temps, il faut choisir un modèle capable de représenter 
les flux d’eau et de sédiments qui sont vecteurs du carbone organique. Puis, il faudra 
adapter ce modèle afin qu’il soit capable de représenter le fonctionnement des zones 
humides alluviales avec des échanges nappe-cours d’eau pour intégrer le processus de 
dénitrification tout en conservant la volonté d’avoir le modèle le plus simple possible. Parmi 
les types de modèles détaillés dans le chapitre 1, les modèles à base physique semblent 
adaptés aux bassins considérés dans ce travail car ils permettent des études à large échelle 
tout en conservant la représentation des processus. D’un point de vue variabilité spatiale, les 
modèles semi-distribués sont adaptés à notre étude car ils permettent d’étudier les 
processus dans des unités homogènes et ainsi pouvoir mettre en évidence des hot spots à 
l’échelle d’un bassin versant. Enfin, ce travail nécessite l’utilisation d’un modèle hydrologique 
et biogéochimique permettant de prendre en compte les processus nécessaires et dont la 
qualité des résultats a déjà été mise en évidence pour des cas d’étude aux conditions 
pédoclimatiques contrastées. Ainsi, cette étude s’est faite à l’aide du modèle conceptuel à 
base physique semi-distribué Soil and Water Assessment Tool (SWAT). 
 
2.3.2. Le modèle SWAT 
2.3.2.1. Historique du modèle SWAT 
SWAT est un modèle hydro-agro-écologique (Arnold et al., 1998) développé au Texas par le 
service de recherche du département de l’Agriculture des Etats-Unis (USDA-ARS ; Temple, 
TX, USA) et le département de recherche en Agriculture de l’université d’agriculture et de 
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mécanique du Texas (Texas A&M ; College Station, TX, USA). Il a été initialement créé pour 
étudier les effets des pratiques agricoles sur les flux d’eau, de sédiments et de résidus 
chimiques provenant de l’agriculture incluant les intrants comme les nitrates mais aussi les 
pesticides. Les détails de la création de SWAT ont été publiés par Arnold et al. (2012). Ce 
modèle est issu d’un groupement de différents modules traitant d’une partie spécifique du 
cycle hydrologique d’un un bassin versant notamment l’étude des précipitations, de la 
croissance des plantes, du suivi des polluants, du suivi des sédiments et du fonctionnement 
des processus dans le cours d’eau (Figure 33). Arnold et al. (2012) présente une description 
plus détaillée de l’évolution du modèle ainsi qu’un aperçu des modules utilisés. 
 
Figure 33 : Schéma de l’historique du développement du modèle SWAT présentant également quelques 
adaptations sélectionnées (tiré de Arnold et al., 2012). Les différents composants menant à SWAT sont 
les suivants : la gestion des eaux souterraines avec le modèle Groundwater Loading Effects of 
Agricultural Management Systems (GLEAMS; Leonard et al., 1987), la gestion de l’érosion et du traçage 
es cycles biogéochimiques avec le modèle Chemicals, Runoff, and Erosion from Agricultural 
Management Systems (CREAMS; Knisel, 1980), la gestion des données météorologiques avec le modèle 
Environmental Policy Integrated Climate (EPIC ; Williams et al., 2008; Wang et al., 2011). Ces trois derniers 
ont été dans un premier temps agrégé dans le modèle Simulator for Water Resources in Rural Basins 
(SWRRB ; Arnold and Williams, 1987). La gestion du routage hydrologique est assurée par le modèle 
Routing Outputs to Outlet (ROTO ; Arnold et al., 1995), les processus dans le cours d’eau sont gérés par 
QUAL2E (Brown and Barnwell, 1987) et le routage du carbone organique est fait à l’aide du modèle 
CFARM (Kemanian, 2011). 
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Ce modèle a connu plusieurs versions avec des ajouts de modules fréquents et le code 
source étant libre d’accès, diverses versions tests continuent à voir le jour où la version 
officielle est complétée avec de nouveaux modules. 
Les différentes versions officielles de SWAT développées par l’USDA-ARS et l’université 
Texas A&M (94.2, 96.2, 98.1, 99.2, 2000, 2005, 2009, 2012) et les améliorations successives 
apportées au cours de l’évolution du modèle sont détaillées dans Arnold and Fohrer (2005) 
pour les versions 2000 et antérieures dans Neitsch et al. (2002) pour la version 2000, dans 
Neitsch et al. (2005) pour la version 2005 et dans Neitsch et al. (2011) pour la version 2009. 
La théorie de la version 2012 n’a à ce jour pas été diffusée. Pour être utilisé par le plus grand 
nombre, SWAT a été couplé à des systèmes d’information géographique (SIG) dont GRASS 
(Rosenthal et al., 1995), ArcView (Di Luzio et al., 2000), ArcGIS (Olivera et al., 2006) et 
QGIS (Dile et al., 2016). 
Sa capacité à modéliser les flux d’intérêt a déjà été démontrée dans de multiples bassins 
versants de différentes tailles et présentant différentes caractéristiques climatiques et 
pédologiques (Schuol et al., 2008 ; Douglas-Mankin et al., 2010 ; Faramarzi et al., 2013 ; 
Abbaspour et al., 2015 ; Krysanova et al., 2015). Une base de données recense depuis la 
création du modèle les travaux traitant de SWAT publiés dans des journaux scientifiques. 
Cette base de données référence à ce jour plus de 3800 publications 
(https://www.card.iastate.edu/swat_articles/). 
Un avantage à l’utilisation de SWAT qui pourrait expliquer cette augmentation de 
publications est qu’il est libre de droit et permet ainsi de reproduire les résultats des projets 
de modélisation si les variables d’entrée sont accessibles et les paramètres calibrés bien 
détaillés. 
SWAT permet de produire des résultats à différentes échelles temporelles, du pas de temps 
annuel au pas de temps journalier voire infra-horaire (Boithias et al., 2017a). Au niveau 
spatial, SWAT utilise des unités de réponse hydrologiques (HRU) homogènes pour simuler 
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les flux à l’intérieur du bassin versant. Les HRUs sont des unités composés d’une 
combinaison de pente, d’une occupation du sol et d’un type de sol unique et différente de 
ses voisines (Figure 34). Ces unités sont contenues dans des sous bassins versants dont le 
découpage dépend des confluences déterminées par le modèle numérique de terrain (MNT). 
Le nombre de sous bassins comme le nombre de HRU peuvent être adaptés pour pouvoir 
avoir la précision exigée par les objectifs de l’étude. Les flux sont modélisés à partir de la 
HRU et sont ensuite agrégés pour obtenir les flux aux échelles des sous bassins et du 
bassin versant (Neitsch et al., 2009). 
 
Figure 34 : Représentation des unités spatiales utilisées pour le fonctionnement du modèle SWAT (adapté 
de Grusson, 2016). 
 
2.3.2.2. Principales utilisations du modèle SWAT 
Ce modèle est en très grande partie utilisé pour étudier les débits à l’exutoire des bassins 
versants. Les premières versions étaient déjà capables de modéliser l’hydrologie de cours 
d’eau à différentes échelles pour des aires de drainage allant de 122 km² à 304 620 km² 
(Arnold et al., 1999). Récemment, le modèle a même été utilisé pour modéliser le 
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fonctionnement de plusieurs cours d’eau en simultané allant jusqu’à l’échelle du continent, 
pour l’Afrique dans Schuol et al. (2008) ou encore pour l’Europe dans Abbaspour et al. 
(2015) mais également de simuler de bons résultats sur des très petits cours d’eau (Ferrant 
et al., 2011) ou de très larges cours d’eau (Lu et al., 2019). 
La simulation des débits à l’exutoire a généralement renvoyé de très bons résultats dans de 
nombreux cas mais d’autres études se sont concentrées sur le fonctionnement de diverses 
parties du cycle hydrologique. 
Bingner (1996) et Arnold and Allen (1999) se sont focalisés sur l’étude des ruissellements 
respectivement à petite et large échelle et ont démontré que le modèle SWAT était capable 
de renvoyer avec précision des résultats sur l’écoulement de surface. Des études plus 
récentes ont également confirmé ces avancements (Tibebe and Bewket, 2011 ; Luo et al., 
2012). 
Des études se sont également intéressées à la capacité de SWAT à représenter les 
écoulements souterrains. Cette fois-ci encore, les travaux de Arnold et al. (2000) et de Luo et 
al. (2012) ont démontré que SWAT gérait les flux de nappes pour un bassin versant drainant 
la partie supérieure du Mississippi (445 000 km²) et un bassin versant en Chine de 5163 km². 
De plus récentes avancées ont démontré la capacité de SWAT à modéliser les flux d’eau sur 
des bassins versants où les flux de nappes souterraines expliquent l’essentiel du débit 
(Cerro et al., 2014 ; Meaurio et al., 2017 ; Sorando et al., 2019). 
La modélisation de la teneur en eau dans les sols dans SWAT a également été largement 
étudiée. Une nécessité d’améliorer les modules des premières versions gérant ce processus 
a été souligné dans Mapfumo et al. (2004) qui ont démontré que SWAT avait tendance à 
surestimer les teneurs en eau dans les sols lors des épisodes secs alors qu’il les sous-
estimait lors des périodes humides. 
Des améliorations ont été dans un premier temps apportées dans Narasimhan and 
Srinivasan (2005) où divers indices de sécheresse ont été utilisés pour calibrer la teneur en 
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eau dans les sols. Dans Narasimhan et al. (2005), les teneurs en eau ont été calibrées à 
l’aide de mesure de couverture de végétation obtenues par télédétection. Ces résultats et 
réflexions ont amené à l’ajout d’un module d’infiltration de l’eau puis une restructuration du 
code permettant de calculer la teneur en eau dans les sols ainsi que de gérer plus 
précisément les échanges entre le sol et la nappe (Vazquez-Amabile and Engel, 2005). 
Une autre utilisation de SWAT est l’évaluation des modifications des comportements 
hydrologiques dans un contexte de changements globaux que ce soit les changements 
d’occupation du sol d’une part ou les changements climatiques d’autre part. Au niveau des 
changements climatiques, de nombreux travaux ont déjà démontré l’intérêt de son utilisation 
pour ce genre de problématiques. Cet intérêt se confirme par le fait que SWAT a été l’un des 
modèles utilisés dans le cadre du projet « Climate Hydrochemistry and Economics of 
Surface-water Systems » (Boorman, 2003) emmené par l’Union Européenne dans le but de 
prédire les impacts des changements climatiques sur les bassins versants à l’échelle de 
l’Europe. 
Ces études se focalisent sur différents impacts des changements climatiques comme la 
quantification des futurs flux d’eau ou les estimations des déplacements des composés 
chimiques dans les bassins versants. Dans cette thématique également, le fleuve Mississippi 
est l’un des fleuves les plus étudié (Hanratty and Stefan, 1998 ; Rosenberg et al., 1999 ; Jha 
et al., 2004 ; Takle et al., 2005 ; Jha et al., 2006 ; Chien et al., 2013 ; Yasarer et al., 2017 ; 
2018). D’autres études apportent leurs estimations sur divers bassins versants (Zhang et al., 
2008 ; Ficklin et al., 2009 ; Faramarzi et al., 2013 ; Abbaspour et al., 2015). 
Enfin, une autre utilisation de SWAT qui nécessite de plus nombreuses recherches est le 
suivi des sédiments, des composés chimiques et des polluants, dont les nitrates, dans les 
cours d’eau. Développé de base pour le suivi des composés issus de l’agriculture, de 
nombreuses études ont démontré la capacité de SWAT à simuler les flux à différentes 
échelles pour les sédiments (Abbaspour et al., 2007 ; Betrie et al., 2011 ; Oeurng et al., 
2011), de nitrates (Grizzetti et al., 2003 ; 2005 ; Abbaspour et al., 2007 ; 2015 ; Lam et al., 
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2010 ; Oeurng et al., 2016), le transport des pesticides (Holvoet et al., 2005 ; Boithias et al., 
2017b) ou encore plus rarement le suivi de la dénitrification (Sun et al., 2018) et du carbone 
organique (Oeurng et al., 2011 ; Sun et al., 2018). 
Dans les paragraphes suivants, les principaux modules de SWAT et notamment les 
processus hydrologiques et le suivi des sédiments et nutriments sont détaillés. 
2.3.2.3. Simulation des flux hydrologiques 
La Figure 35 présente les flux et les réservoirs pris en compte dans SWAT. Le modèle se 
base sur une variable d’entrée pour les calculs de flux hydrologiques, la quantité de 
précipitations au pas de temps journalier. 
 
Figure 35 : Représentation des flux et des réservoirs dans le cycle hydrologique intégrés dans le modèle 
SWAT. Traduit de Neitsch et al. (2009). 
 
En suivant le cycle hydrologique depuis l’arrivée des précipitations, la première composante 
est la prise d’une partie de l’eau par la canopée pour une disponibilité pour 
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évapotranspiration. La quantité d’eau interceptée par jour est principalement fonction du Leaf 
Area Index (𝐿𝐴𝐼) : 
 
𝑐𝑎𝑛𝑑𝑎𝑦 =  𝑐𝑎𝑛𝑚𝑥 .
𝐿𝐴𝐼𝑑𝑎𝑦
𝐿𝐴𝐼𝑚𝑥
 ( 3 ) 
où 𝑐𝑎𝑛𝑑𝑎𝑦 est la quantité maximum d’eau pouvant être stockée dans la canopée (mm H2O), 
𝐿𝐴𝐼 est un indice qui est lié au développement de la canopée, 𝑐𝑎𝑛𝑚𝑥 est la quantité d’eau 
(mm H2O) pouvant être stockée quand la canopée est développée au maximum (c’est-à-dire 
lorsque 𝐿𝐴𝐼 = 𝐿𝐴𝐼𝑚𝑥). 
Ensuite, l’eau arrive au niveau du sol et peut suivre trois directions : le ruissellement, 
l’infiltration ou l’évapotranspiration. Pour déterminer les quantités d’eau pour chaque voie, la 
teneur en eau des sols est estimée à partir du total de précipitations entrantes auquel sont 
retirées plusieurs composantes comme suit : 
 
𝑆𝑊𝑡 = 𝑆𝑊0 + ∑(𝑅𝑗𝑜𝑢𝑟 − 𝑄𝑠𝑢𝑟𝑓 − 𝐸𝑎 −𝑊𝑠𝑒𝑒𝑝 − 𝑄𝑔𝑤)
𝑡
𝑖=1
 ( 4 ) 
où 𝑆𝑊𝑡 est la teneur en eau finale du sol (mm H2O), 𝑆𝑊0 est la teneur en eau initiale du sol 
au jour i (mm H2O), 𝑅𝑗𝑜𝑢𝑟 est la hauteur de précipitation au jour i (mm H2O), 𝑄𝑠𝑢𝑟𝑓 est le 
ruissellement de surface au jour i (mm d’eau), 𝐸𝑎 est l’évapotranspiration au jour i (mm H2O), 
𝑊𝑠𝑒𝑒𝑝 est la quantité d’eau entrant dans la zone non saturée qui contribuera à l’écoulement 
de subsurface au jour i (mm H2O), 𝑄𝑔𝑤 est le flux d’eau souterraine au jour i (mm H2O) et t 
est le pas de temps (jour). 
2.3.2.3.1. Ruissellement et infiltration 
Pour le ruissellement, SWAT utilise deux méthodes pour estimer cet écoulement : la 
méthode du coefficient d’écoulement ou SCS curve number et la méthode d’infiltration de 
Green & Ampt (Green and Ampt, 1911). 
La première méthode permet d’estimer la quantité d’eau qui va ruisseler à partir de la teneur 
en eau dans les sols. La seconde est moins utilisée car elle nécessite des données très 
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précises à savoir des données de pluies à un pas de temps inférieur à la journée. Elle 
permet cependant d’estimer également la quantité d’eau ruisselée en considérant le potentiel 
matriciel au front d’infiltration et la conductivité hydraulique. Nous présentons ici la méthode 
du SCS curve number : 
 
𝑄𝑠𝑢𝑟𝑓 =  
(𝑅𝑑𝑎𝑦 −  0.2𝑆)
2
𝑅𝑑𝑎𝑦 −  0.8𝑆
 ( 5 ) 
où 𝑄𝑠𝑢𝑟𝑓 la quantité d’eau ruisselée (mm H2O), 𝑅𝑑𝑎𝑦 la précipitation de ce jour (mm H2O) et 𝑆 
un paramètre lié à la rétention en eau défini par : 
 
𝑆 = 25.4 (
1000
𝐶𝑁
−  10) ( 6 ) 
où 𝐶𝑁 est le curve number du jour considéré. Le curve number est dépendant des sols, de 
l’occupation des sols, de la pente, et de la teneur en eau des sols et estime le rapport entre 
la quantité d’eau suivant le ruissellement de surface et la quantité d’eau provenant des 
précipitations. Trois 𝐶𝑁 sont calculés par couple sol/occupation du sol : un premier 𝐶𝑁, 
appelé 𝐶𝑁1, est estimé pour les conditions sèches au point de flétrissement, 𝐶𝑁2 est estimé 
pour les conditions moyennes d’humidité et 𝐶𝑁3 pour les conditions humides, c’est-à-dire à 
la capacité au champ. Dans SWAT, le 𝐶𝑁2 peut être calibré, ce qui influence le calcul des 
deux autres curve number. Les détails de ces déterminations se trouvent dans Neitsch et al. 
(2011). La quantité d’eau qui s’infiltre dans le sol est alors déduite de la différence entre le 
total des précipitations et la quantité d’eau ruisselée. 
2.3.2.3.2. Calcul de l’évapotranspiration 
Enfin, la troisième voie, l’évapotranspiration, est également calculée selon plusieurs 
méthodes. L’évapotranspiration potentielle (ETP) est estimée selon trois méthodes : La 
méthode de Penman-Monteith, la méthode de Priestley-Taylor et la méthode de Hargreaves. 
La méthode de Penman-Monteith (Monteith, 1965) est une méthode précise qui prend en 
compte plusieurs variables météorologiques d’entrée de SWAT : la température de l’air, le 
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rayonnement solaire, la vitesse du vent et l’humidité de l’air. La formule de Penman-Monteith 






∆ . (𝐻𝑛𝑒𝑡 −  𝐺) + (








 ( 7 ) 
où 𝐸𝑇𝑃 est l’évapotranspiration potentielle (mm.j-1), 𝐿𝑣 est la chaleur latente de vaporisation 
de l’eau (MJ.kg-1), Δ est la pente de la courbe de la tension de vapeur à la température de 
l’air donnée (kPa.°C-1), 𝐻𝑛𝑒𝑡 est le rayonnement net (MJ.m
-2.j-1), 𝐺 est le flux de chaleur 
transmis au sol (MJ.m-2.j-1), 𝜌𝑎𝑖𝑟 est la densité de l’air (kg.m
-3), 𝑐𝑝 est la capacité thermique 
massique de l’air (MJ.kg-1.°C-1), 𝑒𝑧
0 est la pression de vapeur saturante de l’air à la hauteur z 
(kPa), 𝑒𝑧 est la pression de vapeur de l’air à la hauteur z (kPa), 𝛾 est la constante 
psychométrique (kPa.°C-1), 𝑟𝑐 est la résistance stomatique (s.m
-1) et 𝑟𝑎 est la résistance 
aérodynamique (s.m-1) Des détails plus approfondis sont disponibles dans Neitsch et al. 
(2011). 
Les deux autres méthodes nécessitent moins de données météorologiques. La seconde 
méthode de calcul de l’ETP est la formule de Priestley-Taylor (Priestley and Taylor, 1972) : 
 





∆ +  𝛾
 . (𝐻𝑛𝑒𝑡 −  𝐺) ( 8 ) 
où 𝐸𝑇𝑃 est l’évapotranspiration potentielle (mm.j-1), 𝛼𝑝𝑒𝑡 est un coefficient égal à 1.28, 𝐿𝑣 est 
la chaleur latente de vaporisation (MJ.kg-1), Δ est la pente de la courbe de la tension de 
vapeur à la température de l’air donnée (kPa.°C-1), 𝛾 est la constante psychométrique 
(kPa.°C-1), 𝐻𝑛𝑒𝑡 est le rayonnement net (MJ.m
-2.j-1) et 𝐺 est le flux de chaleur transmis au sol 
(MJ.m-2.j-1). 
Ce modèle est une simplification de la première formule avec la disparition de plusieurs 
termes et l’apparition d’un coefficient et de la chaleur latente de vaporisation. La dernière 
méthode de calcul de l’ETP est la formulation de Hargreaves (Hargreaves et al., 1975) : 




0.0023 . 𝐻0 .  (𝑇𝑚𝑥 − 𝑇𝑚𝑛)
0.5 . (𝑇𝑎𝑣 +  17.8)
𝐿𝑣
 ( 9 ) 
où 𝐸𝑇𝑃 est l’évapotranspiration potentielle (mm.j-1), 𝐿𝑣 est la chaleur latente de vaporisation 
de l’eau (MJ.kg-1), 𝐻0 est le rayonnement net (MJ.m
-2.j-1) et 𝑇𝑚𝑥, 𝑇𝑚𝑛 et 𝑇𝑎𝑣 sont 
respectivement les températures maximum, minimum et moyenne du jour considéré (°C). 
Ces trois méthodes permettent d’estimer l’ETP qui correspond à l’évapotranspiration 
maximale dans un système donné. Par suite, plusieurs calculs permettent d’arriver à 
l’évapotranspiration réelle (ETR) déterminée grâce au volume d’eau disponible pour combler 
la demande que représente l’ETP. 
Dans SWAT, l’ETR est calculée en deux étapes, l’évaporation d’un côté, la transpiration de 
l’autre côté comme expliqué dans Ritchie (1972). SWAT calcule dans un premier temps le 
volume d’eau interceptée par les plantes. L’eau interceptée par la canopée est la première à 
subir une évaporation comme suit : 
Si 𝐸𝑇𝑃 <  𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑖), 𝐸𝑇𝑅 = 𝐸𝑐𝑎𝑛 = 𝐸𝑇𝑃 ( 10 ) 
 𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑓) =  𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑖) −  𝐸𝑇𝑃 ( 11 ) 
Si 𝐸𝑇𝑃 >  𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑖), 𝐸𝑐𝑎𝑛 = 𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑖) ( 12 ) 
 𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑓)  =  0 ( 13 ) 
où 𝐸𝑇𝑃 est l’évapotranspiration potentielle (mm H2O), 𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑖) et 𝑅𝑖𝑛𝑡(𝑓) représentent les 
quantités d’eau interceptées initiale et finale disponibles (mm H2O) et 𝐸𝑐𝑎𝑛 est la quantité 
d’eau interceptée par la canopée et évaporée (mm H2O). 
On en déduit alors une évapotranspiration corrigée 𝐸𝑇𝑃′ : 
 𝐸𝑇𝑃′ =  𝐸𝑇𝑃 − 𝐸𝑐𝑎𝑛 ( 14 ) 
Cette évaporation est ensuite distribuée entre la végétation pour la transpiration et le 
complexe neige/sol pour l’évaporation. Le volume maximum de transpiration est estimé selon 
les formules évoquées plus haut. Si la formule de Penman-Monteith est utilisée, le volume de 
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transpiration maximal résultant 𝐸𝑚𝑥𝑇 (mm H2O) pour des couverts végétaux dans un 






∆ . (𝐻𝑛𝑒𝑡 −  𝐺) + 𝛾 . 𝐾1 . (0.622 . 𝐿𝑣  .
𝜌𝑎𝑖𝑟









   ( 15 ) 
où 𝐸𝑚𝑥𝑇 est le taux de transpiration (mm.j
-1), 𝐾1 est un coefficient égal à 8.64. 10
4 et P est la 
pression atmosphérique (kPa). 





pour  0 ≤ 𝐿𝐴𝐼 ≤ 3 ( 16 ) 
𝐸𝑚𝑥𝑇 = 𝐸𝑇𝑃
′ pour  𝐿𝐴𝐼 ≥ 3 ( 17 ) 
Il faut souligner que 𝐸𝑚𝑥𝑇 est un potentiel d’eau transpirée sous conditions idéales. Le 
volume d’eau final réellement transpirée dépend des possibilités de prélèvements de l’eau 
par les plantes dans le sol et sera développé plus tard. 
Le modèle estime ensuite le volume maximum d’évaporation du sol et de sublimation 𝐸𝑚𝑥𝑆 : 
 𝐸𝑚𝑥𝑆 =  𝐸𝑇𝑃
′ . 𝑐𝑜𝑣𝑠𝑜𝑙 ( 18 ) 
avec 𝑐𝑜𝑣𝑠𝑜𝑙 = 𝑒
−5.0 .10−5 .  𝐶𝑉 ( 19 ) 
où 𝑐𝑜𝑣𝑠𝑜𝑙 est un index de couverture du sol et 𝐶𝑉 correspond à la biomasse et les résidus du 
sol (kg.ha-1). 
Une fois que l’évaporation potentielle maximum de sublimation et d’évaporation du sol est 
calculée, les volumes réels d’évaporation du sol et de sublimation sont déduits. La partie 
sous forme de neige est prioritaire dans l’évaporation du fait de sa présence en surface. 
Ainsi : 
Si 𝐸𝑚𝑥𝑆 > 𝑆𝑁𝑂(𝑖), 𝐸𝑠𝑢𝑏 = 𝑆𝑁𝑂(𝑖) 𝑒𝑡 𝐸𝑚𝑥𝑆
′ = 𝐸𝑚𝑥𝑆 −  𝑆𝑁𝑂(𝑖) ( 20 ) 
Si 𝐸𝑚𝑥𝑆 < 𝑆𝑁𝑂(𝑖), 𝐸𝑠𝑢𝑏 = 𝑆𝑁𝑂(𝑖) 𝑒𝑡 𝐸𝑚𝑥𝑆
′ =  0 ( 21 ) 
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avec 𝑆𝑁𝑂(𝑖) l’équivalent en eau de la neige (mm H2O), 𝐸𝑠𝑢𝑏 le volume d’eau sublimée (mm 
H2O) et 𝐸𝑚𝑥𝑆
′  le potentiel maximum d’évaporation du sol et de sublimation corrigé selon les 
conditions environnementales (mm H2O). Si 𝐸𝑚𝑥𝑆
′ > 0, le volume restant subit l’évaporation 
du sol en fonction de sa profondeur selon 
 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧 = 𝐸𝑚𝑥𝑆
′  .
𝑧
𝑧 + 𝑒2.374 −0.00713.𝑧
 ( 22 ) 
où 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧 correspond à la demande évaporatoire à la profondeur z (mm H2O).  
Les coefficients de ce modèle ont été calibrés pour que 50% de 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧 soit concentrés sur les 
premiers 10 mm de sol et que 95% de Esoil,z soit demandés sur les premiers 100 mm de sol. 
La quantité d’eau correspondant à la demande évaporative est ensuite déterminée par 
différence entre les demandes évaporatoires dans les horizons supérieurs et inférieurs du 
sol : 
 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑙𝑦 = 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧𝑙 − 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧𝑢 . 𝑒𝑠𝑐𝑜 ( 23 ) 
où 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑙𝑦 est la demande évaporatoire pour l’horizon 𝑙𝑦 (mm H2O), 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧𝑙 est la demande 
évaporatoire dans la partie inférieure de l’horizon (mm H2O) et 𝐸𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑧𝑢 est la demande 
évaporatoire dans la partie supérieure de l’horizon (mm H2O). Le paramètre 𝑒𝑠𝑐𝑜 du modèle 
permet de répartir au mieux la demande évaporatoire dans les différents horizons du sol. 
2.3.2.3.3. Détails sur le cas particulier de la neige 
La simulation de la neige dans SWAT est principalement basée sur deux températures : une 
température correspondant à la limite qui différencie les précipitations sous forme de pluie et 
de neige TSF et la température de fonte du couvert neigeux, Si la température au jour i est 
inférieure à TSF, alors SWAT accumule de la neige et constitue le manteau neigeux : 
 𝑆𝑁𝑂𝑑 = 𝑆𝑁𝑂𝑑−1 + 𝑅𝑑𝑎𝑦 − 𝐸𝑠𝑢𝑏 − 𝑆𝑁𝑂𝑚𝑙𝑡 ( 24 ) 
Avec 𝑆𝑁𝑂𝑑 et 𝑆𝑁𝑂𝑑−1 représentent les équivalents en eau de la couverture de neige au jour i 
et au jour précèdent (mm H2O), 𝑅𝑑𝑎𝑦 est la précipitation journalière (mm H2O), 𝐸𝑠𝑢𝑏 est la 
sublimation journalière (mm H2O) et 𝑆𝑁𝑂𝑚𝑙𝑡 est le volume de fonte journalier (mm H2O). 
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A l’intérieur du bassin, la neige n’est pas répartie uniformément. Cette variabilité spatiale est 















 ( 25 ) 
où 𝑆𝑁𝑂100 représente la quantité de neige pour laquelle la totalité du bassin est recouverte 
(mm H2O) et 𝑐𝑜𝑣1et 𝑐𝑜𝑣2sont des coefficients qui définissent la forme de la courbe utilisée 
pour estimer la variation de la couverture de neige selon l’équivalent en eau contenue dans 
celle-ci. Les variables 𝑐𝑜𝑣1et 𝑐𝑜𝑣2 sont déterminés à partir de deux points sur cette courbe: le 
point correspondant à une couverture à 95 % de 𝑆𝑁𝑂100 et le point correspondant à une 
couverture de 50% de 𝑆𝑁𝑂100. 
Ensuite, le taux de fonte de neige est calculé selon les températures de l’air et du manteau 
neigeux, de l’ensoleillement journalier et de la surface de la couverture de neige : 
 
𝑆𝑁𝑂𝑚𝑙𝑡 = 𝑏𝑚𝑙𝑡 . 𝑠𝑛𝑜𝑐𝑜𝑣  . (
𝑇𝑠𝑛𝑜𝑤 + 𝑇𝑚𝑥
2
− 𝑇𝑚𝑙𝑡) ( 26 ) 
avec 𝑆𝑁𝑂𝑚𝑙𝑡 la fonte de neige journalière (mm H2O), 𝑏𝑚𝑙𝑡 est un facteur de fonte (mm 
H2O/day-°C) qui est calculé selon des facteurs de fonte estival et hivernal, 𝑠𝑛𝑜𝑐𝑜𝑣 est la 
fraction de la HRU couverte par la neige, 𝑇𝑠𝑛𝑜𝑤 est la température de la couverture de neige 
(°C) calculée grâce à la température de l’air, 𝑇𝑚𝑥 est la température maximum journalière 
(°C) et 𝑇𝑚𝑙𝑡 est la température au-dessus de laquelle la fonte de neige commence (°C). 
L’altitude est une condition importante à l’apparition, la conservation et la fonte de la neige. 
Pour gérer la répartition de ces couvertures et taux selon le gradient altitudinal, SWAT 
permet de créer des bandes d’altitude où les paramètres sont ajustés selon le gradient. Ces 
bandes font apparaitre deux paramètres gérant un gradient de température 𝑡𝑙𝑎𝑝𝑠 (°C.km-1) et 
un gradient de précipitation 𝑝𝑙𝑎𝑝𝑠 (°C.km-1) qui permettent d’intégrer une variabilité spatiale 
de la température et des précipitations dans le sous bassin. Pour la température, il en 
résulte : 
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𝑇𝑖,𝑏𝑎𝑛𝑑 = 𝑇𝑖 + (𝐸𝐿𝑏𝑎𝑛𝑑 − 𝐸𝐿𝑔𝑎𝑢𝑔𝑒) .
𝑡𝑙𝑎𝑝𝑠
1000
 ( 27 ) 
avec 𝑇𝑖,𝑏𝑎𝑛𝑑 est la température journalière de la bande d’altitude (°C), 𝑇𝑖 est la température 
journalière enregistrées à la station météorologique (°C), i correspond à mx, mn et av 
respectivement pour les températures maximum, minimum et moyenne de la bande 
altitudinale, 𝐸𝐿𝑏𝑎𝑛𝑑 est l’altitude moyenne de la bande d’altitude (m) et 𝐸𝐿𝑔𝑎𝑢𝑔𝑒 est l’altitude 
de la station météorologique (m). Et pour la précipitation : 
 
𝑅𝑏𝑎𝑛𝑑 = 𝑅𝑑𝑎𝑦 + (𝐸𝐿𝑏𝑎𝑛𝑑 − 𝐸𝐿𝑔𝑎𝑢𝑔𝑒) .
𝑝𝑙𝑎𝑝𝑠
𝑑𝑎𝑦𝑠𝑝𝑐𝑝,𝑦𝑟 . 1000
 ( 28 ) 
avec 𝑅𝑏𝑎𝑛𝑑 est la précipitation totale sur une bande l’altitude (mm H2O), 𝑅𝑑𝑎𝑦 est la 
précipitation enregistrée à la station du sous bassin versant (mm H2O), 𝐸𝐿𝑏𝑎𝑛𝑑 est l’altitude 
moyenne de la bande (m), 𝐸𝐿𝑔𝑎𝑢𝑔𝑒 est l’altitude de la station météorologique (m) et 
𝑑𝑎𝑦𝑠𝑝𝑐𝑝,𝑦𝑟 est le nombre moyen de jours de pluie dans l’année dans le sous bassin. 
2.3.2.3.4. Retour de l’eau infiltrée 
Le volume d’eau infiltrée va alimenter le flux de subsurface ou atteindre l’aquifère. Le flux de 
subsurface provient de la zone saturée du sol et peut être significative dans certains milieux. 
SWAT gère ce flux à travers un modèle de stockage cinématique détaillé dans Sloan et al. 
(1983) et résumé dans Sloan and Moore (1984). Ce modèle est basé sur la masse des 
volumes d’eau et la pente des sous bassins. Le volume drainant de la zone saturée du sous 
bassin 𝑆𝑊𝑙𝑦,𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑠 est calculé comme suit : 
 
𝑆𝑊𝑙𝑦,𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑠 = 
1000 . 𝐻0 . Φ𝑑  . 𝐿ℎ𝑖𝑙𝑙
2
 ( 29 ) 
avec 𝑆𝑊𝑙𝑦,𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑠 est le volume drainant stocké dans la zone saturée par unité d’aire (mm 
H2O), 𝐻0 est l’épaisseur saturée des premiers horizons de sols prise au niveau de l’altitude la 
plus faible exprimé en une fraction de l’épaisseur totale (mm.mm-1), Φ𝑑 est la porosité de la 
zone saturée (mm.mm-1), 𝐿ℎ𝑖𝑙𝑙 est la longueur de la pente du sous bassin (m). Ce modèle 
permet de déduire 𝐻0 selon : 





1000 . Φ𝑑  . 𝐿ℎ𝑖𝑙𝑙
 ( 30 ) 
La porosité de la zone saturée est déduite grâce à la formule suivante : 
 Φ𝑑 = Φ𝑠𝑜𝑖𝑙 − Φ𝑓𝑐 ( 31 ) 
avec Φ𝑠𝑜𝑖𝑙 est la porosité totale du sol (mm.mm
-1) et Φ𝑓𝑐 est la porosité du sol remplie en eau 
lorsque le sol est à la capacité au champ (mm.mm-1). 
Un sol est considéré comme saturé lorsque le contenu en eau de la couche considérée 
dépasse la capacité au champ de la couche. Ainsi le volume drainant est calculé comme 
suit : 
 𝑆𝑊𝑙𝑦,𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑠 = 𝑆𝑊𝑙𝑦 − 𝐹𝐶𝑙𝑦 si 𝑆𝑊𝑙𝑦 > 𝐹𝐶𝑙𝑦 ( 32 ) 
 𝑆𝑊𝑙𝑦,𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑠 =  0 si 𝑆𝑊𝑙𝑦 ≤ 𝐹𝐶𝑙𝑦 ( 33 ) 
où 𝑆𝑊𝑙𝑦 est le contenu en eau de la couche du sol au jour i (mm H2O) et 𝐹𝐶𝑙𝑦 est le contenu 
en eau de la couche à la capacité au champ (mm H2O). Il est alors déduit le flux net de 
subsurface 𝑄𝑙𝑎𝑡 : 
 𝑄𝑙𝑎𝑡 = 24 . 𝐻0 . 𝑣𝑙𝑎𝑡 ( 34 ) 
avec 𝑄𝑙𝑎𝑡 le flux de subsurface au jour i (mm H2O.j
-1), 𝐻0 est l’épaisseur saturée des premiers 
horizons de sols prise au niveau de l’altitude la plus faible exprimé en une fraction de 
l’épaisseur totale (mm.mm-1), 𝑣𝑙𝑎𝑡 est la vitesse du flux à la sortie de la pente (mm.h
-1). Cette 
vitesse est calculée selon la porosité du sol et la pente : 
 𝑣𝑙𝑎𝑡 = 𝐾𝑠𝑎𝑡 . 𝑠𝑙𝑝 ( 35 ) 
où 𝐾𝑠𝑎𝑡 est la conductivité hydraulique à saturation (mm.hr
-1) et 𝑠𝑙𝑝 est l’élévation par unité 
de distance. 
En combinant toutes les modèles, nous obtenons la définition du flux de subsurface dans le 
sous bassin sous la forme suivante : 
 
𝑄𝑙𝑎𝑡 = 0.024 . (
2 . 𝑆𝑊𝑙𝑦,𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑠 . 𝐾𝑠𝑎𝑡 . 𝑠𝑙𝑝 
Φ𝑑  . 𝐿ℎ𝑖𝑙𝑙
) ( 36 ) 
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Le reste du volume d’eau va s’infiltrer jusqu’aux aquifères. Le volume de recharge de la 
nappe est estimé selon le modèle de Venetis (1969) et Sangrey et al. (1984) : 
 
𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖 = (1 − 𝑒
−
1
𝜎𝑔𝑤) . 𝑤𝑠𝑒𝑒𝑝 + 𝑒
−
1
𝜎𝑔𝑤  . 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖−1 ( 37 ) 
avec 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖 l’eau entrante dans l’aquifère au jour i (mm H2O), 𝜎𝑔𝑤 exprimant le temps de 
drainage du sol (jours), 𝑤𝑠𝑒𝑒𝑝 le volume sortant des horizons inférieurs du sol  au jour i (mm 
H2O), 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖−1 l’eau entrante dans l’aquifère au jour i-1 (mm H2O). 
Après son arrivée dans l’aquifère, l’eau peut soit s’infiltrer dans l’aquifère profond, soit être 
transférée vers les horizons supérieurs, soit servir aux activités anthropiques, soit contribuer 
au flux de nappe. Une partie de l’eau de l’aquifère superficiel va s’infiltrer vers les horizons 
plus profonds selon certains coefficients : 
 𝑤𝑑𝑒𝑒𝑝 = 𝛽𝑑𝑒𝑒𝑝 . 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔 ( 38 ) 
où 𝑤𝑑𝑒𝑒𝑝 le volume d’eau migrant vers l’aquifère profond (mm H2O), 𝛽𝑑𝑒𝑒𝑝 un coefficient de 
percolation et 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔 l’eau entrante dans l’aquifère (mm H2O). Il est alors déduit le volume 
d’eau dans l’aquifère superficiel 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑠ℎ (mm H2O) : 
 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑠ℎ = 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔 − 𝑤𝑑𝑒𝑒𝑝 ( 39 ) 
La partie transférée vers les horizons supérieurs est estimée selon la quantité d’eau 
contenue dans l’aquifère superficiel : 
𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝 = 0 si 𝑎𝑞𝑠ℎ ≤ 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑟𝑣𝑝 ( 40 ) 
𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝 = 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥 − 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑟𝑣𝑝 si 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑟𝑣𝑝 < 𝑎𝑞𝑠ℎ ≤ (𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑟𝑣𝑝 + 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥) ( 41 ) 
𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝 = 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥 si 𝑎𝑞𝑠ℎ ≥ (𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑟𝑣𝑝 + 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥) ( 42 ) 
où 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝 est le volume d’eau transféré depuis l’aquifère vers le sol suite aux déficiences 
hydriques (mm H2O), 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥 est le volume maximum d’eau transférable depuis l’aquifère 
vers le sol suite aux déficiences hydriques (mm H2O), 𝑎𝑞𝑠ℎ est le volume d’eau stocké dans 
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l’aquifère superficiel au jour i (mm H2O) et 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑟𝑣𝑝 est la limite au dessus de laquelle l’eau 
est transférée vers les horizons supérieurs du sol. 
𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥 est estimé selon : 
 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝,𝑚𝑥 = 𝛽𝑟𝑒𝑣  . 𝐸0 ( 43 ) 
avec 𝛽𝑟𝑒𝑣 un coefficient de transfert et 𝐸0 est l’évapotranspiration au jour i (mm H2O). 
Une partie de l’aquifère est également réservée au pompage pour l’irrigation des zones 
cultivées. Enfin, le flux de nappe est estimé dans SWAT de la façon suivante : 
𝑄𝑔𝑤,𝑖 = 𝑄𝑔𝑤,𝑖−1. 𝑒
−𝛼𝑔𝑤 .∆𝑡 +𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑠ℎ . (1 − 𝑒
−𝛼𝑔𝑤 .∆𝑡) si 𝑎𝑞𝑠ℎ > 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑞 ( 44 ) 
𝑄𝑔𝑤,𝑖 =  0 si 𝑎𝑞𝑠ℎ ≤ 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑞 ( 45 ) 
où 𝑄𝑔𝑤,𝑖 est le flux de nappe qui va dans le cours d’eau au jour i (mm H2O), 𝑄𝑔𝑤,𝑖−1 est le flux 
de nappe qui va dans le cours d’eau au jour i-1 (mm H2O), 𝛼𝑔𝑤 est la constante de récession 
du flux de nappe, ∆𝑡 est le temps de simulation (1 jour), 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑠ℎ est le volume d’eau entrant 
dans l’aquifère superficiel au jour i (mm H2O), 𝑎𝑞𝑠ℎ est le volume d’eau contenu dans 
l’aquifère superficiel au jour i (mm H2O) et 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑞 est le volume définie comme la limite au-
dessus duquel l’aquifère superficiel se déverse dans le cours d’eau. 
Le terme 𝛼𝑔𝑤 est un indice influant l’écoulement de nappe par rapport au taux de recharge 
de la nappe (Rycroft and Smedema, 1983). Les valeurs de 0.1 à 0.3 simulent une réponse 
lente de la nappe alors que des valeurs entre 0.9 et 1 entrainent une réponse rapide. Même 
si 𝛼𝑔𝑤 peut être calculé de diverses manières, la meilleure option pour l’estimer est 
d’observer les flux de nappe lors des périodes sans recharge de l’aquifère. Sans recharge, 
ces flux sont tels que : 
𝑄𝑔𝑤,𝑖 = 𝑄𝑔𝑤,0 . 𝑒
−𝛼𝑔𝑤 .𝑡 si 𝑎𝑞𝑠ℎ > 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑞 ( 46 ) 
𝑄𝑔𝑤,𝑖 =  0 si 𝑎𝑞𝑠ℎ ≤ 𝑎𝑞𝑠ℎ𝑡ℎ𝑟,𝑞 ( 47 ) 
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avec 𝑄𝑔𝑤,0 le flux de nappe observé dans le cours d’eau au début de la récession (mm H2O). 
Les autres variables et paramètres ont été définis au préalable. Ainsi la constante de 





 . ln (
𝑄𝑔𝑤,𝑁
𝑄𝑔𝑤,0
) ( 48 ) 
avec N le temps écoulé depuis le début de la récession (jours), 𝑄𝑔𝑤,𝑁 et 𝑄𝑔𝑤,0 les flux de 
nappe au jour N et 0 (mm H2O). 
Les hauteurs de nappe sont déduites de par leur lien avec le flux de nappe dans le modèle 
de Hooghoudt (1940) : 
 𝑄𝑔𝑤 =  800 . 𝜇 . 𝛼𝑔𝑤  . ℎ𝑤𝑡𝑏𝑙 ( 49 ) 
avec 𝑄𝑔𝑤 le flux d’eau souterraine dans le cours d’eau au jour i (mm H2O), 𝜇 le drainage 
spécifique de l’aquifère (m.m-1), 𝛼𝑔𝑤 la constante de récession du flux de nappe, ℎ𝑤𝑡𝑏𝑙 est la 
hauteur de nappe (m). 
Ainsi en combinant ce dernièr modèle avec le modèle estimant le flux de nappe, la hauteur 
de nappe est définie comme : 
 
ℎ𝑤𝑡𝑏𝑙,𝑖 = ℎ𝑤𝑡𝑏𝑙,𝑖−1 . 𝑒
−𝛼𝑔𝑤 .∆𝑡 + 
𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔 . (1 − 𝑒
−𝛼𝑔𝑤 .∆𝑡)
800 . 𝜇 . 𝛼𝑔𝑤
 ( 50 ) 
avec ℎ𝑤𝑡𝑏𝑙,𝑖 et ℎ𝑤𝑡𝑏𝑙,𝑖−1 les hauteurs de nappe aux jours i et i-1 (m), 𝛼𝑔𝑤 la constante de 
récession du flux de nappe, 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔 le volume d’eau rechargeant l’aquifère au jour i, 𝜇 le 
drainage spécifique de l’aquifère (m.m-1). 
2.3.2.3.5. Suivi des échanges d’eau dans le cours d’eau 
Les volumes d’eau dans le cours d’eau sont calculés dans chaque sous bassin comme suit : 
 𝑉𝑠𝑡𝑜𝑟𝑒𝑑,2 = 𝑉𝑠𝑡𝑜𝑟𝑒𝑑,1 + 𝑉𝑖𝑛 − 𝑉𝑜𝑢𝑡 − 𝑡𝑙𝑜𝑠𝑠 − 𝐸𝑐ℎ +  𝑑𝑖𝑣 + 𝑉𝑙𝑚𝑘 ( 51 ) 
avec 𝑉𝑠𝑡𝑜𝑟𝑒𝑑,1 et 𝑉𝑠𝑡𝑜𝑟𝑒𝑑,2 les volumes stockés dans le cours d’eau respectivement au début et 
à la fin du pas de temps (m3 H2O),  𝑉𝑖𝑛 et 𝑉𝑜𝑢𝑡 respectivement les volumes entrant et sortant 
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du tronçon de cours d’eau étudié, 𝑡𝑙𝑜𝑠𝑠 le volume d’eau perdu par infiltration dans le lit du 
cours d’eau (m3 H2O), 𝐸𝑐ℎ le volume d’eau évaporé directement depuis le cours d’eau,  𝑑𝑖𝑣 le 
volume d’eau ajouté ou retiré au cours d’eau par dérivation (m3 H2O) et 𝑉𝑙𝑚𝑘 le volume d’eau 
ajouté au cours d’eau par un écoulement de nappe depuis le stock accumulé sur les berges 
(m3 H2O). 
Le modèle de Manning est utilisé pour calculer les vitesses du cours d’eau et ainsi les 
fractions du volume total sortant du cours d’eau. Afin de calculer les processus liés au flux 
d’eau dans le cours d’eau, SWAT utilise deux méthodes : la méthode de suivi de réservoir à 
réservoir et la méthode de Muskingum. Les détails de ces modèles peuvent être trouvés 
dans Neitsch et al. (2011). 













 ( 52 ) 
où 𝑐ℎ𝑑𝑒𝑝 est la profondeur du cours d’eau (m), 𝐴𝑐ℎ est l’aire de la section transversale du 
cours d’eau (m²), 𝑧𝑐ℎ est l’inverse de la pente sur un bord du cours d’eau, 𝑊𝑏𝑡𝑚 est la largeur 
du cours d’eau (m). 
Pour ce qui est des crues, SWAT intègre des modèles gérant l’excès d’eau dans le cours 
d’eau. Lors des crues, le modèle considère que la largeur de la plaine alluviale est égale à 5 
fois la largeur du cours d’eau au débit de plein bord. 
2.3.2.3.6. Le suivi des exports de sédiments dans SWAT 
En tant que vecteur de carbone organique particulaire, les sédiments doivent être pris en 
compte dans les approches de modélisation de ce travail. 
La production de sédiments par érosion du au ruissellement et aux précipitations est gérée 
avec le modèle modifié de perte en sol (MUSLE ; Williams, 1976). Le modèle de MUSLE est 
une adaptation du modèle USLE proposée par Wischmeier et Smith (1965, 1978). Le modèle 
de MUSLE est comme suit : 
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 𝑠𝑒𝑑 = 11.8 . (𝑄𝑠𝑢𝑟𝑓 . 𝑞𝑝𝑒𝑎𝑘 . 𝑎𝑟𝑒𝑎ℎ𝑟𝑢)
0.56
 . 𝐾𝑈𝑆𝐿𝐸  . 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸  . 𝑃𝑈𝑆𝐿𝐸  . 𝐿𝑆𝑈𝑆𝐿𝐸  . 𝐶𝐹𝑅𝐺 ( 53 ) 
où 𝑠𝑒𝑑 correspond à l’export de sédiments au jour i (tonnes), 𝑄𝑠𝑢𝑟𝑓 est le volume d’eau 
ruisselée (mm H2O.ha-1), 𝑞𝑝𝑒𝑎𝑘 est la portion de ruissellement lors du pic de crue (m
3.s-1), 
𝑎𝑟𝑒𝑎ℎ𝑟𝑢 est l’aire de la HRU (ha), 𝐾𝑈𝑆𝐿𝐸 est le coefficient d’érodibilité du sol, 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸 est un 
coefficient lié à la couverture du sol, 𝑃𝑈𝑆𝐿𝐸 est un coefficient associé aux pratiques agricoles, 
𝐿𝑆𝑈𝑆𝐿𝐸 est un factor associé à la topographie de la zone étudiée et 𝐶𝐹𝑅𝐺 est un facteur lié au 
pourcentage d’éléments grossiers dans le sol. 
La variable 𝐾𝑈𝑆𝐿𝐸 est difficile à mesurer. Wischmeier et al. (1971) ont généralisé son calcul 
selon la texture du sol : 
 
𝐾𝑈𝑆𝐿𝐸 = 
0.00021 .𝑀1.14 . (12 − 𝑂𝑀) +  3.25 . (𝑐𝑠𝑜𝑖𝑙𝑠𝑡𝑟 −  2) +  2.5 . (𝑐𝑝𝑒𝑟𝑚 −  3)
100
 ( 54 ) 
avec 𝑀 un facteur de la taille des particules, 𝑂𝑀 le pourcentage de matière organique dans 
le sol (%), 𝑐𝑠𝑜𝑖𝑙𝑠𝑡𝑟 lié au code de structure de la classification des sols, 𝑐𝑝𝑒𝑟𝑚 la classe de 
perméabilité du sol. 
𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸 varie au cours du temps et est estimé de la manière suivante : 
 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸 = 𝑒
[ln(0.8)− ln(𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑚𝑛)] .  𝑒
−0.00115 .  𝑟𝑠𝑑𝑠𝑢𝑟𝑓+ ln(𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑚𝑛) ( 55 ) 
où 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑚𝑛 est la valeur minimale du facteur pour un type de sol et d’occupation du sol 
donnés et 𝑟𝑠𝑑𝑠𝑢𝑟𝑓 est la quantité de résidus au sol (kg.ha-1). 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑚𝑛 est calculé comme 
suit : 
 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑚𝑛 = 1.463 . ln( 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑎𝑎) + 0.1034 ( 56 ) 
avec 𝐶𝑈𝑆𝐿𝐸,𝑎𝑎 est la moyenne annuelle du facteur d’occupation du sol. 
Le facteur 𝑃𝑈𝑆𝐿𝐸 est calculé selon l’occupation du sol et les pentes des zones considérées. 
Des valeurs types sont développées dans Neitsch et al. (2011).  
Le facteur 𝐿𝑆𝑈𝑆𝐿𝐸 est estimé selon le modèle suivante : 








. (65.41 . sin2(∝ℎ𝑖𝑙𝑙) +  4.56 . sin ∝ℎ𝑖𝑙𝑙 +  0.065) ( 57 ) 
où 𝐿ℎ𝑖𝑙𝑙 est la longueur de la pente (m), 𝑚 est un terme exponentiel, ∝ℎ𝑖𝑙𝑙 est l’angle de la 
pente. Le terme 𝑚 est calculé selon : 
 𝑚 = 0.6 . (1 − 𝑒−35.835 .  𝑠𝑙𝑝) ( 58 ) 
où 𝑠𝑙𝑝 est la pente de la HRU liée à ∝ℎ𝑖𝑙𝑙 par la relation : 𝑠𝑙𝑝 = tan ∝ℎ𝑖𝑙𝑙. 
Enfin, le facteur 𝐶𝐹𝑅𝐺 est calculé avec la formule suivante : 
 𝐶𝐹𝑅𝐺 = 𝑒−0.053 .  𝑟𝑜𝑐𝑘 ( 59 ) 
avec 𝑟𝑜𝑐𝑘 le pourcentage en cailloux dans le premier horizon de sol (%). 
Le détail du routage des sédiments dans le cours d’eau ne sera pas abordé ici mais peut être 
trouvé dans Neitsch et al. (2011). 
2.3.2.3.7. Le carbone organique dans SWAT 
Deux méthodes dans SWAT permettent de suivre le contenu en carbone organique dans le 
sol. Une méthode basique qui lit des données d’entrée du modèle et une autre méthode qui 
gère ce contenu comme suit : 
 𝑑𝑆𝑐
𝑑𝑡
















ℎ𝑥 = 0.09 . (2 − 𝑒
−5.5 .𝑐𝑙𝑎𝑦)
ℎ𝑀  = 1.6 . ℎ𝑅
  𝑆𝐶𝐶 = 𝑆𝐵𝐷𝑍1 . (0.021 + 0.038 . 𝑐𝑙𝑎𝑦)
 
( 61 ) 
( 62 ) 
( 63 ) 
( 64 ) 
où 𝑆𝐶 est le contenu en carbone organique du sol (kg.ha
-1), 𝑅𝑐 est le carbone organique 
résiduel (kg.ha-1), 𝑀𝑐 est le contenu en carbone organique dans les engrais organiques 
(kg.ha-1), ℎ𝑅 et ℎ𝑀 sont les taux d’humification des résidus et des engrais (kg.kg
-1), 𝑘𝑆 est le 
taux apparent de décomposition de la matière organique (j-1), 𝑆𝑐𝑐 est le contenu de référence 
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en carbone organique du sol (kg.ha-1), quand 𝑆𝑐 = 𝑆𝑐𝑐, le taux d’humification est de 0, 𝑐𝑙𝑎𝑦 
est la fraction argileuse de la couche de sol (kg argile.kg-1 sol sec), 𝑆𝐵𝐷 est la masse 
volumique de la couche de sol (kg.m-3), 𝑍1 est l’épaisseur de la couche de sol (m), ∝ est une 
constante qui détermine la réponse de l’humification de 𝑆𝐶. 
Le suivi des variations en carbone organique dans l’aquifère et dans le cours d’eau ne sont 
pas simulés dans SWAT et nécessitent une étude poussée. 
2.3.2.3.8. Le cycle de l’azote dans SWAT 
Au niveau de la HRU, SWAT intègre deux catégories d’azote dans le sol : l’azote minéral et 
l’azote organique. L’azote minéral se trouve sous deux formes, l’ammonium 𝑁𝐻4
+ et le nitrate 
𝑁𝑂3
−. Pour la partie organique, deux méthodes sont intégrées dans SWAT pour gérer les 
formes de l’azote. La méthode simple considère les réserves d’azote suivantes : l’azote 
organique frais, l’humus actif et l’humus stable. La nouvelle méthode considère un réservoir 
d’azote organique du sol et deux réserves séparées d’azote dans les résidus et les engrais. 
Dans cette méthode, il n’y a pas séparation entre zone active et zone stable. 
Les cycles de croissance des plantes sont simulés dans SWAT selon une version simplifiée 
du modèle EPIC de croissance des plantes. Les variables et paramètres qui gèrent cette 
croissance sont développés dans Neitsch et al. (2011). 
La partie du cycle de l’azote se déroulant dans l’aquifère est simulé dans SWAT. Les 
principaux processus sont la prise par les plantes, la percolation dans le sol, les transferts 
vers l’aquifère profond et les flux dans le cours d’eau. Le transfert du sol à l’aquifère est 
calculé dans SWAT comme suit : 
 
𝑁𝑂3𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖







𝜎𝑔𝑤  . 𝑁𝑂3𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖−1
−  ( 65 ) 
où 𝑁𝑂3𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖
−  représente la quantité de nitrate rentrant dans les aquifères au jour i (kg N.ha-1.j-
1),  𝜎𝑔𝑤 exprimant le temps de drainage du sol (jours), 𝑁𝑂3𝑝𝑒𝑟𝑐,𝑖
−  la quantité de nitrate sortant 
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du profil de sol par percolation au jour i (kg N.ha-1.j-1) et 𝑁𝑂3𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑖−1
−  représente la quantité de 
nitrate rentrant dans les aquifères au jour i-1 (kg N.ha-1.j-1). 








































𝑎𝑞𝑠ℎ,𝑖 + 𝑄𝑔𝑤 + 𝑤𝑟𝑒𝑣𝑎𝑝 + 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑑𝑝
 . 𝑤𝑟𝑐ℎ𝑟𝑔,𝑑𝑝
 
( 66 ) 
( 67 ) 
( 68 ) 





−  respectivement les quantités en nitrate dans l’aquifère 
superficiel, dans le flux de nappe, transférée vers le sol et transférée vers l’aquifère profond 
au jour i (kg N.ha-1) et 𝑎𝑞𝑠ℎ,𝑖 la quantité d’eau stockée dans l’aquifère au jour i (mm H2O). 
La décomposition du nitrate dans l’aquifère superficiel est également prise en compte : 
 𝑁𝑂3𝑠ℎ,𝑡
− = 𝑁𝑂3𝑠ℎ,0
−  . 𝑒
−𝑘𝑁𝑂3𝑠ℎ
−
 ( 70 ) 
où 𝑁𝑂3𝑠ℎ,𝑡
−  et 𝑁𝑂3𝑠ℎ,0
−  sont les quantités de nitrate dans l’aquifère superficiel au temps t et au 
temps 0 et 𝑘𝑁𝑂3𝑠ℎ
−  est un taux constant de transformation du nitrate dans l’aquifère superficiel 
(j-1). 
Au niveau du cours d’eau, le cycle de l’azote est exprimé comme suit : 
 ∆𝑁𝑂3𝑠𝑡𝑟
− = (𝛽𝑁,2 . 𝑁𝑂2𝑠𝑡𝑟 − (1 − 𝑓𝑟𝑁𝐻4  . ∝1 . 𝜇𝑎  . 𝑎𝑙𝑔𝑎𝑒). 𝑇𝑇) ( 71 ) 
avec ∆𝑁𝑂3𝑠𝑡𝑟
−  les variations de concentration en nitrate au jour i (mg N.L-1), 𝛽𝑁,2 le taux 
d’oxydation biologique du nitrite vers le nitrate au jour i-1 (j-1), 𝑁𝑂2𝑠𝑡𝑟 la concentration en 
nitrite dans le cours d’eau au début du jour i (mg N.L-1), 𝑓𝑟𝑁𝐻4 la fraction de prise d’azote par 
les algues depuis la source ammoniacale, ∝1 la fraction de biomasse algale correspondant à 
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de l’azote (mg N.mg-1 de biomasse algale), 𝜇𝑎 le taux de croissance local des algues au jour 
i-1 (j-1), 𝑎𝑙𝑔𝑎𝑒 la concentration en biomasse algale au début du jour (mg algae.L-1), 𝑇𝑇 le 
temps de parcours du flux d’eau sur le tronçon de cours d’eau (j-1). 
2.3.2.3.9. La dénitrification dans SWAT 
La dénitrification dans les sols est prise en compte dans SWAT : 
𝑁𝑑𝑒𝑛𝑖𝑡,𝑙𝑦 = 𝑁𝑂3,𝑙𝑦
−  . (1 − 𝑒−𝛽𝑑𝑒𝑛𝑖𝑡 .𝛾𝑡𝑚𝑝,𝑙𝑦 .𝑜𝑟𝑔𝐶𝑙𝑦) si 𝛾𝑠𝑤,𝑙𝑦  ≥  𝛾𝑠𝑤,𝑡ℎ𝑟 ( 72 ) 
𝑁𝑑𝑒𝑛𝑖𝑡,𝑙𝑦 =  0 si 𝛾𝑠𝑤,𝑙𝑦 < 𝛾𝑠𝑤,𝑡ℎ𝑟 ( 73 ) 
où 𝑁𝑑𝑒𝑛𝑖𝑡,𝑙𝑦 est le taux de dénitrification dans la couche 𝑙𝑦 (kg N.ha
-1), 𝑁𝑂3,𝑙𝑦
−  est la quantité 
de nitrate dans la couche 𝑙𝑦 (kg N.ha-1), 𝛾𝑡𝑚𝑝,𝑙𝑦 est un facteur du cycle de l’azote lié à la 
température dans la couche 𝑙𝑦, 𝑜𝑟𝑔𝐶𝑙𝑦 est la quantité de carbone organique dans la couche 
de sol (%), 𝛾𝑠𝑤,𝑙𝑦 est un facteur du cycle de l’azote lié à la quantité d’eau dans la couche 𝑙𝑦 
et 𝛾𝑠𝑤,𝑡ℎ𝑟 est la limite du facteur 𝛾𝑠𝑤,𝑙𝑦 au dessus de laquelle la dénitrification a lieu. 















( 74 ) 
( 75 ) 
 
avec 𝑇𝑠𝑜𝑖𝑙,𝑙𝑦 la température de la couche de sol 𝑙𝑦 (°C), 𝑆𝑊𝑙𝑦 est le contenu en eau de la 
couche 𝑙𝑦 en un jour donné (mm H2O) et 𝐹𝐶𝑙𝑦 est le contenu en eau de la couche 𝑙𝑦 à la 
capacité au champ (mm H2O). 
Des détails sur les modules présentés ainsi que le reste des algorithmes de SWAT sont 
consultables dans Neitsch et al. (2011). 
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2.3.3. Gestion des intrants agricoles dans SWAT 
Le module de fertilisation dans SWAT apporte des fertilisants au sols. Les informations 
nécessaires sont les dates des apports d’intrants, le type de fertilisant, la quantité apportée 
et la profondeur de sol impactée par le fertilisant. SWAT considère que l’écoulement de 
surface interagit avec les 10 premiers millimètres de sol. Les nutriments dans cette couche 
peuvent donc être entrainés dans le cours d’eau.  
La gestion des intrants agricoles peut se faire de deux façons dans SWAT : de manière 
automatique ou précisée par l’utilisateur. La manière automatique génère des applications 
d’intrants azotés au niveau des HRUs dosées en fonction de l’occupation du sol et d’un 
facteur de stress en azote. Quand les plantes sont en stress en azote, le modèle applique 
une quantité de fertilisants dans la HRU. Les fertilisants peuvent être également entrés dans 
le modèle comme pollution diffuse. En spécifiant la date de début de la pollution, la durée et 
le nombre de jours entre les apports de fertilisants. De la même manière, le type et la 
quantité ajoutée du fertilisant peuvent être renseignés par l’utilisateur. Comme pour la 
précédente section, des détails sur la gestion des intrants agricoles dans SWAT peuvent être 
trouvée dans Neitsch et al. (2011). Cette gestion s’avère très utile sur des bassins versants 
anthropisés et a été primordiale dans la bonne représentation du cycle de l’azote sur le 
bassin versant de la Garonne. De fait, les différents itinéraires techniques renseignés sur ce 
bassin sont présentés en Table 3. Les rendements sortants ont ensuite été comparés avec 
les rendements de bases de données nationales (Agreste, 2017). 
 
2.3.1. Définition des entrées du modèle à l’aide des SIG 
Deux principaux types de SIG ont été développés pour créer les données géographiques 
d’entrée du modèle : une interface avec ArcGIS nommée ArcSWAT et une interface avec 
QGIS nommée QSWAT. Ces deux interfaces fonctionnent pratiquement de la même manière 
et suivent les mêmes étapes. La première étape consiste à délimiter le bassin versant à 
l’aide d’un Modèle Numérique de Terrain (MNT). Des fonctions permettent de déterminer le 
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remplissage, la direction des flux, l’accumulation des flux et le calcul du drainage pour 
déterminer les cours d’eau et les sous bassins versants du bassin considéré. Les cours 
d’eau et les sous bassins versants peuvent être également rentré directement dans le 
logiciel. 
Table 3 : Définition des principaux itinéraires techniques intégrés à SWAT sur le bassin versant de la 
Garonne. 
Occupation du sol Culture dominante Type de fertilisant Quantité apportée (kg) Rendement (t.ha-1) 
Terres arables non irriguées Blé d’hiver 15-30-0 200-150 5 – 7 
Cultures agricoles avec zones 
de végétation naturelle 
Maïs 15-15-15 400 9 
Cultures continuellement 
irriguées 
Maïs 15-15-15 400 9 
Rizières Riz 
N 50 5 
P 60-80  
K 60-100  
Vignobles Vigne 
N 30 
7 – 8 
P 20 
Vergers Arbres fruitiers  100 18 
 
La deuxième étape consiste à délimiter les unités de calcul du modèle SWAT à savoir les 
HRUs. Pour rappel, les HRUs sont des unités composés d’une pente, d’une occupation du 
sol et d’un type de sol uniques et différentes de ses voisines. Ainsi, les occupations du sol et 
les types du sol sont d’autres entrées nécessaires à ArcSWAT ou QSWAT. 
La troisième étape permet de donner les variables météorologiques nécessaires pour faire 
tourner ce modèle hydrologique à savoir les données journalières de précipitation (en mm), 
de température (en °C), de radiation solaire (en MJ.m-2), de vitesse du vent (en m.s-1) et 
d’humidité de l’air relative (en %). Ces données sont nécessaires notamment pour la 
génération des flux et l’évapotranspiration. Généralement pour les bassins versants 
anthropisés, les effluents, les itinéraires techniques, l’irrigation ou la gestion des barrages 
peuvent être ajoutés dans SWAT pour représenter au mieux le fonctionnement du bassin 
versant considéré selon la convenance de l’utilisateur. Après cette étape, tous les fichiers 
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contenant toutes les variables nécessaires au fonctionnement du modèle SWAT sont 
généralisés. 
Enfin, la dernière étape que permettent les interfaces SIG est la calibration des paramètres 
du modèle. Des détails supplémentaires sur les différentes étapes évoquées peuvent être 
trouvés dans les manuels d’utilisation des logiciels ArcSWAT (Olivera et al., 2006) et 
QSWAT (Dile et al., 2015). 
2.3.2. Entrées utilisées sur les trois bassins versants 
Afin de créer les projets sur SWAT dans les bassins versants de l’Amazone, de la Garonne 
et de l’Ienisseï, différents produits de MNT, d’occupations du sol et de sols ont été utilisés. 
Les jeux de données utilisés sont détaillés dans la Table 4. 
Table 4 : Définition des différents jeux de données utilisés comme variables d’entrée dans le modèle 
SWAT sur les trois bassins versants sélectionnés. 




MNT Digital Elevation Data (http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html) ~ 500 m 
Sols 
Harmonized world soil database 
(https://daac.ornl.gov/SOILS/guides/HWSD.html) 
~1 km 
Occupation du sol 




Précipitations : TRMM (https://trmm.gsfc.nasa.gov/) 




MNT Global Digital Elevation Model V2 (https://asterweb.jpl.nasa.gov/gdem.asp) ~ 90 m 
Sols 
Harmonized world soil database 
(https://daac.ornl.gov/SOILS/guides/HWSD.html) 
 
Occupation du sol 
Corine Land Cover 2012 (https://land.copernicus.eu/pan-european/corine-land-
cover) 
100 m 
Variables météorologiques SAFRAN – Météo France (https://donneespubliques.meteofrance.fr/) ~12km 
Pollutions diffuses UWWTP – EUDB (https://ec.europa.eu/)  
Itinéraires techniques AGRESTE (http://agreste.agriculture.gouv.fr/)  
Irrigation CACG  (https://www.cacg.fr/fr/)  
Gestion des barrages EDF (REGARD-RTRA/STAE)  
Ienisseï 
MNT Digital Elevation Data (http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html) ~ 500 m 
Sols 
Harmonized world soil database 
(https://daac.ornl.gov/SOILS/guides/HWSD.html) 
~1 km 
Occupation du sol 




Précipitation :Observations - Global center for meteorological data, VNIIGMI-
MCD, Region of Moscou (http://aisori.meteo.ru/ClimateR) 
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2.3.3. Calibration et validation du modèle 
Dans les premières étapes de l’utilisation du modèle SWAT, la calibration est faite de 
manière manuelle sur la base des connaissances de la zone étudiée afin de trouver les 
paramètres les plus sensibles et leurs gammes renvoyant les meilleurs résultats. Une fois 
ces intervalles définis, une calibration automatique est faite pour trouver le meilleur jeu de 
paramètres. Cette calibration automatique se fait à l’aide du logiciel SWAT Calibration and 
Uncertainty Procedures (SWAT-CUP ; Abbaspour, 2011). Ce programme utilise divers 
algorithmes pour trouver la meilleure calibration possible. Dans ce travail, l’algorithme choisi 
est la routine d’analyse Sequential Uncertainty Fitting (SUFI-2 ; Abbaspour et al., 2004) pour 
trois itérations de 500 simulations. Ce programme permet également de faire une analyse 
d’incertitude et une analyse de sensibilité des différents paramètres. Chaque simulation 
choisit une valeur des différents paramètres dans les intervalles définis auparavant et la 
fonction objective, l’indice de Nash-Sutcliffe (Nash and Sutcliffe, 1970) dans ce travail, est 
calculé avec ce jeu de paramètres. 
Pour valider la qualité de la modélisation, divers indices sont utilisés dans les études 
hydrologiques. 
- L’indice de Nash-Sutcliffe (NSE) est un indice normalisé, utilisé généralement pour 
les modélisations hydrologiques. Il détermine l’amplitude de la variance résiduelle 
(appelée « bruit ») comparée à la variance des données observées, appelée 
« information » Nash and Sutcliffe, 1970 ; Moriasi et al., 2007). Il est calculé comme 
suit : 
 
𝑁𝑆𝐸 = 1 −
∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  −  𝑠𝑖𝑚i)²
𝑛
𝑖=1
∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅)²
𝑛
𝑖=1
 ( 76 ) 
où obs et sim représente les données observées et simulées alors que 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅ 
correspond à la moyenne des données observées. 
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Cet indice varie entre -∞ et 1. Si NSE = 1, alors il y a une correspondance parfaite 
entre les simulations et les observations. Si NSE = 0, cela indique que les simulations 
sont aussi précises que le modèle « moyenne » correspondant à prendre la moyenne 
des données observées comme simulations. Si NSE < 0, la moyenne des 
observations est un meilleur prédicateur que les simulations. NSE est généralement 
utilisé de par sa facilité d’interprétation. De fait, plus NSE se rapproche de 1, plus le 
modèle est fiable. Pour les modélisations au pas de temps journaliers comme dans 
ce travail, NSE est considéré satisfaisant lorsqu’il dépasse 0,5 (Moriasi et al., 2007). 
- Le R² décrit le degré de colinéarité entre simulations et observations (Moriasi et al., 
2007). R² représente la proportion de la variance des données observées expliquée 
par le modèle et varie entre 0 et 1. Plus la valeur est élevée, plus l’erreur de la 
variance est faible. Des valeurs au-dessus de 0,5 sont généralement considérées 
comme acceptables. La formule du R² est comme suit : 
 
𝑅² =
∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅)
𝑛
𝑖=1 (𝑠𝑖𝑚𝑖 − 𝑠𝑖𝑚̅̅ ̅̅ ̅)




(∑ (𝑠𝑖𝑚𝑖  − 𝑠𝑖𝑚̅̅ ̅̅ ̅)²
𝑛
𝑖=1 )
0.5 ( 77 ) 
avec obs et sim représentant les données observées et simulées et 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅ et 𝑠𝑖𝑚̅̅ ̅̅ ̅ 
correspondant à la moyenne des données observées et simulées. 
- Le pourcentage de biais (PBIAS) mesure la tendance moyenne du modèle à être 
supérieure ou inférieure aux données observées (Moriasi et al., 2007). Il exprime le 
pourcentage de déviation entre simulations et observations. La valeur optimale est de 
0. Le PBIAS peut être positif comme négatif ce qui indique respectivement une sous-
estimation et une surestimation du modèle (Moriasi et al., 2007). Le PBIAS se calcule 
comme suit : 
 
𝑃𝐵𝐼𝐴𝑆 =  
∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑠𝑖𝑚𝑖)
𝑛




 ( 78 ) 
avec obs et sim représentant les données observées et simulées. 
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- Enfin, le ratio écart-type - erreur des moindres carrés (RSR) correspond au rapport 
entre l’erreur des moindres carrés (RMSE) et l’écart-type des observations (Moriasi et 
al., 2007). Le RSR varie entre sa valeur optimale de 0 et +∞ et se calcule comme 
suit : 
 
𝑅𝑆𝑅 =  
√∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑠𝑖𝑚𝑖)
𝑛
𝑖=1
√∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅)
𝑛
𝑖=1
 ( 79 ) 
avec obs et sim représentant les données observées et simulées et 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅ et 𝑠𝑖𝑚̅̅ ̅̅ ̅ 
correspondant à la moyenne des données observées et simulées. 
 
2.3.4. Utilisation de SWAT pour le cas des fleuves arctiques 
Afin d’utiliser SWAT sur les fleuves arctiques, un modèle conceptuel a été établi en se 
basant sur les dynamiques de la neige et de fonte et regel du pergélisol selon la saison. Ce 
modèle a été adapté d’une première étude de Hülsmann et al. (2015). De fait, durant l’hiver, 
la stabilité du manteau neigeux et le gel du sol mènent à des flux hydrologiques faibles. Une 
augmentation de la température aux alentours du mois de Mai renvoie une forte fonte de la 
neige donnant de forts flux de surface, ce qui a pour impact de créer une crue intense sur 
quelques jours. Un flux de subsurface accompagne le flux de surface, dû à une fonte 
partielle des premières couches du sol. Par suite, pendant la récession, la partie du sol qui 
est dégelée atteint sa taille maximale appelée couche active, ce qui mène à un équilibre 
entre flux de surface et flux de subsurface. La dernière période hydrologique est expliquée 
par un regel du sol et une accumulation de la neige avec la baisse des températures. Durant 
cette période allant de Septembre à Novembre, seul du flux de subsurface est possible avec 
l’eau restante dans des zones non-gelées. 
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2.3.5. Définition des modèles utilisés pour simuler le carbone organique, les 
nitrates et la dénitrification 
2.3.5.1. Modèle simulant le carbone organique et les nitrates 
A partir d’une analyse primaire des jeux de données rassemblés et présentés au début de ce 
chapitre, nous avons pu voir que les concentrations en carbone organique dissous et en 
nitrates étaient potentiellement liées au débit journalier associé. 
Ainsi, il s’est avéré que le COD augmentait avec le débit jusqu’à un plateau sur la plupart des 
bassins versants où les données étaient disponibles et représentatives du cycle 
hydrologique. Dans le but de trouver une équation générique permettant d’expliquer les 
concentrations en COD dans les différents grands bassins versants de la planète, nous 
avons utilisé un modèle de saturation adapté de l’équation de Michaelis-Menten (Johnson 
and Goody, 2011) comme suit : 
 
[𝐷𝑂𝐶] =  
𝛼 . 𝑄
𝛽 + 𝑄
 ( 80 ) 
Avec Q, le débit spécifique en millimètres. Les deux paramètres α et β représentent 
respectivement une concentration potentielle maximale qui peut être observée à l’exutoire 
considéré et le débit pour lequel la concentration en COD est égale à la moitié de α. 
Concernant le carbone organique particulaire nous avons souhaité reprendre le modèle de 
Boithias et al. (2014) qui présentait la possibilité d’être généralisable à d’autres cours d’eau. 





+ 𝑏 ( 81 ) 
avec COP% exprimant le pourcentage de carbone organique particulaire dans les 
sédiments ; TSS représentant la concentration en sédiments dans le cours d’eau, 𝑑 un 
paramètre lié à la courbure de la courbe qui exprime l’état de transition entre pourcentages 
forts et faibles de COP dans les sédiments et qui pourrait être expliqué par un apport de 
carbone organique par les horizons superficiels des sols chargés en carbone organique. et 𝑎 
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et 𝑏 deux paramètres liés respectivement aux pourcentages en COP dans la production 
autochtone du cours d’eau, à savoir les phytoplanctons principalement, et aux pourcentages 
en COP dans les couches de sol les plus profondes retrouvés dans le cours d’eau lors des 
fortes érosions. Cependant, cette équation n’a été testée que dans un seul bassin versant 
agricole (Boithias et al., 2014) avec un paramètre 𝑑 fixé à 9,40 et son exportation à d’autres 
bassins versants ne peut se faire qu’en testant la variabilité de ce paramètre.  
Pour les nitrates, la mise en exergue d’un modèle simple permettant de simuler les nitrates 
dans le cours d’eau pourra permettre de prendre en compte de manière simplifiée tous les 
processus amenant à la concentration finale en nitrate à l’exutoire d’un bassin versant et 
ainsi, avec des paramètres simples, de pouvoir remonter à l’influence des zones humides 
alluviales sur la dynamique des nitrates. A l’inverse du COD, les nitrates démontrent une 
diminution de la concentration en nitrates face à une augmentation du débit jusqu’à une 
asymptote sur la majorité des bassins versants. Ainsi, nous avons choisi de prendre le 




+ 𝑏 ( 82 ) 
avec [𝑁𝑂3] la concentration en nitrates dans le cours d’eau en mg.L-1, Q le débit spécifique 
en mm.jour-1 et 𝑎 et 𝑏 deux paramètres liés à la courbure de la courbe et la concentration en 
nitrates pour des débits très élevés. 
Sur la plupart des bassins versants le paramètre du numérateur était proche de 0 et été 
expliqué par le débit dû à l’écoulement souterrain. Dans le but de simplifier l’équation, ce 
paramètre a été retiré afin de ne compter que deux paramètres dans le modèle. 
Une fois les modèles définis, ces dernières ont été testés à l’aide du logiciel R. Par des 
approches de régressions non linéaires et la méthode des moindres carrés, les meilleurs 
jeux de paramètres ont été sortis sur chaque bassin versant. Cette méthode se fait à l’aide 
de la fonction nls du package stats. Cette fonction détermine des estimations des moindres 
carrés non linéaires pondérés des paramètres et donne le meilleur jeu de paramètres pour 
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ajuster le modèle. Pour conserver les meilleurs ajustements, il a été décidé de faire 
uniquement les tests statistiques sur les stations de prélèvement avec au minimum 8 
observations afin d’avoir une représentation de plusieurs phases du régime hydrologique. 
Afin de lier ces paramètres à des variables environnementales ayant un lien potentiel avec 
les concentrations en COD ou en NO3-, divers jeux de données à l’échelle mondiale ont été 
utilisés pour trouver des valeurs moyennes par bassin versant et ainsi étudier leurs liens 
avec les paramètres dans des tests de Tukey pour les variables quantitatives comme les 
groupes de climats et des Analyses de Composantes Principales (ACP) suivies de 
régressions linéaires. Ces variables environnementales sont présentées dans la Table 5. 
 
Table 5 : Détails sur les variables environnementales utilisées dans les Analyses de Composantes 
Principales. 
Type de données Source 
Résolution 
spatialle 
Groupe de climats de 
Köppen-Geiger 
World Maps of Köppen-Geiger climate classification (http://koeppen-geiger.vu-wien.ac.at/)  
Pourcentage de sable  
Harmonized world soil database (https://daac.ornl.gov/SOILS/guides/HWSD.html) ~1 km 
Contenu en carbone 
organique dans les sols 
Contenu en nitrates dans 
les sols 
Pourcentage de forêts et de 
conifères 
Global Land Cover 2000 database 
(http://forobs.jrc.ec.europa.eu/products/glc2000/products.php) 
~1 km 
Biomasse au sol 
Global 1-degree Maps of Forest Area, Carbon Stocks, and Biomass 
 (https://daac.ornl.gov/VEGETATION/guides/Global_Biomass_1950-2010.html) 
~ 100 km 
Couverture en zones 
humides 
Global Lakes and Wetlands Database https://www.worldwildlife.org/pages/global-lakes-and-
wetlands-database) 
~ 1 km 
Pentes et altitudes 
moyennes 
Digital Elevation Data (http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html) ~ 500 m 
Précipitations moyennes 
annuelles 
WorldClim Version2 – Global Climate Date (http://worldclim.org/version2) ~1 km 
Températures moyennes 
annuelles 




Global nitrogen and phosphorus fertilizer use for agriculture production in the past half 
century: shifted hot spots and nutrient imbalance  
(https://www.earth-syst-sci-data.net/9/181/2017/essd-9-181-2017-assets.html) 
~ 50 km 
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2.3.5.1. Modèle simulant la dénitrification 
Dans cette étude, le modèle de Peyrard et al. (2011) et Sun et al. (2018) présenté ci-après a 
été adapté pour nos cas d’étude. La première approche proposée est sous la forme : 
 
𝑅𝑁𝑂3,𝑖 = −0.8(𝜌 .








 ( 83 ) 
avec 𝑅𝑁𝑂3,𝑖 le taux de denitrification au jour i (µmol.L
-1.jour-1), 𝜌 la masse volumique des sols 
des zones humides alluviales (kg.dm-3), 𝜑 la porosité du sol, 𝑘𝐶𝑂𝑃 et  𝑘𝐶𝑂𝐷 les constantes de 
minéralisation du COP et du COD (jour-1), [𝐶𝑂𝑃𝑖] est le contenu en carbone organique dans 
les sols au jour i (‰), 𝑀𝑐 est la masse molaire du carbone (g.mol
-1), [𝐶𝑂𝐷𝑖] est la 
concentration en COD dans le cours d’eau au jour i (µmol.L-1), [𝑁𝑂3,𝑖] est la concentration en 
nitrates dans les aquifères au jour i (µmol.L-1) et 𝐾𝑁𝑂3 est la constante de saturation menant à 
la limitation de la consommation des nitrates. 
Afin de faire varier ce taux de dénitrification avec le remplissage des nappes, le rapport entre 
le débit et le débit à plein bord a été intégré à la formule. Ce rapport varie entre 0 et 1 en 
étant tamponné à 1 quand le cours d’eau déborde. De fait, Sun (2015) a démontré le lien 
linéaire entre le taux de dénitrification et la hauteur des nappes. Nous avançons ici que cette 
hauteur de nappe est liée à ce rapport. De fait, quand le débit est à plein bord, nous 
considérons que l’aquifère est saturé et que la dénitrification est optimale. Nous avons pu 
voir que SWAT estime mal les débits à plein bord. Pour estimer ce rapport dans les trois 
bassins versants, nous avons alors appliqués un facteur correctif sur les trois bassins en se 
plaçant à des stations où le débit à plein bord est connu à savoir les stations A1, G3 et Y1 
présentées dans la section 2.2.4. 
De plus, nous souhaitons comparer des systèmes contrastés et il semble primordial 
d’intégrer un facteur de température dans la formule. Pour se faire, nous avons ajouté au 
modèle un facteur de température prenant en compte la variation de la température 
journalière dans le bassin versant autour de la valeur optimale pour la dénitrification. 
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La formule devient alors : 
𝑅𝑁𝑂3,𝑖 = −0.8 (𝜌 .













100  ( 84 ) 
 
avec 𝑄𝑖 le debit au jour i (m
3.s-1), 𝑄𝑏𝑛𝑘 le debit à plein bord (m
3.s-1), 𝑇𝑖 la temperature 
moyenne dans le sous-bassin versant au jour i (°C) et 𝑇𝑜𝑝𝑡 la temperature optimale pour la 
denitrification fixée à 27°C (Saad and Conrad, 1993 ; Canion et al., 2014 ; Brin et al., 2017). 
 
2.3.6. Délimitation des zones humides alluviales 
Dans le but d’étudier la dénitrification dans les zones humides alluviales, nous avons utilisé 
des outils pouvant mettre en exergue ces dernières. A l’aide de Systèmes d’Informations 
Géographiques (SIG), quatre méthodes ont été mises en évidence pour délimiter les plaines 
alluviales des cours d’eau (Rathjens et al., 2015). Ces quatre méthodes sont les suivantes : 
délimitation par humidité topographique (TWI), délimitation par gradient de pente (SP), 
délimitation par définition uniforme des plaines alluviales (UFS) et délimitation par définition 
variable des plaines alluviales (VFS). Les méthodes SP et VFS ont renvoyé les meilleurs 
résultats sur les trois bassins versants américains étudiés dans Rathjens et al. (2015).  
La méthode SP a été intégrée dans le logiciel QSWAT+ ainsi que deux autres méthodes 
simplifiées délimitant les zones humides alluviales selon l’ordre du cours d’eau (Dile et al., 
2019). Ces méthodes ont été testées sur le bassin versant de la Garonne et comparées à 
des zones humides alluviales connues. La méthode SP donne les meilleurs résultats qui 
correspondent à l’extension des Fluvisols (Figure 30). La méthode SP qui consiste à 
délimiter la plaine alluviale par gradient de pente a été retenue pour délimiter les plaines 











3. Chapitre 3 : Un modèle générique de 
prédiction des concentrations en 
nitrates dans les cours d’eau  
 
Ce chapitre cherche à démontrer l’existence d’un modèle de prédiction des flux de nitrate 
dans les cours d’eau transposable aux bassins versants du globe à partir des modèles 
calibrés des bassins versants de l’Amazone, de la Garonne et de l’Ienisseï dans le but de 
pouvoir estimer les interactions entre carbone organique et nitrate dans la dénitrification sans 
utiliser les outils complexes de modélisation. 
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3.1. Contexte et objectifs 
Le lessivage des nitrates depuis les terres vers les fleuves est une importante source de 
nutriment pour les écosystèmes aquatiques mais peu devenir une véritable menace si ces 
exports deviennent fortement concentrés. L’intensification de l’agriculture dans les zones 
ripariennes a amené à une forte pollution par les nitrates dans les aquifères et dans les eaux 
de surface. Cette pollution est devenue une réelle préoccupation ces dernières décennies et 
reste toujours une problématique dans de nombreux bassins versants. 
Les processus intervenant dans le cycle de l’azote ont été longuement étudiés à différentes 
échelles (Wollast, 1993) dont certaines ont été faites à l’échelle des bassins versants 
(Gruber and Galloway, 2008). Cependant, ces processus sont généralement difficiles à 
observer, à mesurer et à quantifier. Les recherches se sont donc concentrées sur les 
concentrations observées et résultantes dans les cours d’eau afin d’approcher ces 
processus. 
De fait, la dynamique des nitrates a été amplement étudiée comme élément principal du 
cycle de l’azote. Les nitrates viennent principalement de fertilisants et rejoignent le cours 
d’eau par lessivage. Une fois dans le cours d’eau, leur menace sur les écosystèmes 
aquatiques est non négligeable de par leur implication dans l’eutrophisation. Le contenu en 
nitrate dans les eaux de surface est dépendant des propriétés de chaque bassin versant 
comme les caractéristiques de sol, de pente, des différentes pressions anthropiques mais 
aussi de l’occupation des sols avec le pourcentage de zones humides dans le bassin et 
notamment la répartition des zones humides alluviales qui jouent un rôle primordial dans la 
rétention des nitrates (Hill, 1996) et les études du chapitre 5. 
Afin de mieux comprendre la dynamique des nitrates, des modèles ont été créés pour être 
utilisés à des échelles de temps et d’espace différentes (Billen et al., 2011). Certains 
modèles comme N_EXRET (Lepistö et al., 2001,2006), Global-NEWS (Mayorga et al., 
2010), Green (Bouraoui et al., 2009), Moneris (Behrendt, 2002), Polflow (De Wit, 2001), 
RivR-N (Seitzinger et al., 2002), Sparrow (Alexander et al., 2000,2001) ou les calculs avec le 
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modèle LOADEST (Boithias et al., 2014 ; Cerro et al., 2014 ; Cakir et al., under review) 
utilisent des régressions simples ou des bilans de masse pour estimer les flux moyens 
annuels exportés alors que des modèles mécanistiques permettent une meilleure 
discrétisation temporelle et spatiale. Ces modèles incluant les modèles SWAT (Arnold et al., 
1998,1999), INCA (Whitehead et al., 1998), TRK/HBV-NP (Arheimer, 1998) ou ORCHIDEE-
CN (Zaehle and Friend, 2009), détaillent les processus du cycle de l’azote, ce qui permet un 
suivi des différentes transformations de l’azote dans les sols, les cours d’eau ou les océans 
et donnent la possibilité à l’utilisateur de se concentrer sur les nitrates. Comme la dynamique 
des nitrates est très variable dans le temps et l’espace (Oeurng et al., 2010) et est reliée au 
cycle hydrologique, les modèles mécanistiques permettant une étude au pas de temps 
journalier représentent un avantage certain pour déterminer les hot spots et les hot moments 
à l’échelle d’un bassin versant (Boithias et al., 2011). Cependant, ces modèles nécessitent 
généralement de nombreuses variables d’entrée et sont longs à calibrer. Proposer un 
modèle générique utilisant des paramètres faciles à obtenir pourrait faciliter l’étude des flux 
de nitrate à large échelle. 
La prédiction des exports de nitrates des cours d’eau vers les océans est un important 
objectif pour mieux comprendre la dynamique des nitrates sous les différents scénarios de 
changement climatique et de changements des occupations de sol afin d’anticiper les 
impacts à l’échelle des bassins versants. Dans cette étude, nous avons exploré des relations 
simples entre les concentrations en nitrates dans les cours d’eau et des variables 
environnementales simples sur trois bassins versants ciblés : l’Amazone pour les bassins 
tropicaux, l’Ienisseï en Sibérie pour les zones froides et la Garonne pour les zones 
tempérées. 
Les objectifs dans ce chapitre sont les suivants : i) proposer une relation simple permettant 
de prédire les concentrations en nitrates à l’aide de variables environnementales simples à 
obtenir, ii) d’identifier les hot spots et les hot moments des exports de nitrates dans des 
bassins complexes, iii) de quantifier au pas de temps journalier les exports de nitrates des 
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fleuves vers les océans en y intégrant les sources de pollution et les zones humides 
alluviales régulant les exports. 
3.2. Principaux résultats et discussions 
Les résultats de ce chapitre montrent qu’un potentiel modèle générique est capable de 
représenter les concentrations en nitrates dans différentes stations drainant des sous-
bassins aux caractéristiques contrastées dépendant de la quantité de nitrate lessivé ou la 
contribution de l’écoulement de subsurface au débit. Cette approche intègre tous les 
processus ayant lieu avant l’exutoire du bassin y compris la dénitrification. Ce modèle 
semble être une bonne approche pour estimer les flux de nitrate exportés au pas de temps 
journaliers par les bassins versants de manière simplifiée. Cependant, afin d’être plus précis 
et de prédire les flux exportés les plus élevés surtout dans les bassins versants présentant 
des pressions anthropiques importantes, les modèles mécanistiques incluant un détail des 
processus du cycle de l’azote semblent donner de meilleurs résultats et devront être 
préférés. 
Ce modèle a retourné des résultats intéressants sur les trois bassins sélectionnés ainsi que 
sur d’autres cas d’étude. Afin de valider ce modèle à l’échelle globale, de plus amples études 
sont à faire dans des bassins de différentes tailles présentant des caractéristiques 
pédoclimatiques contrastées. De fait, les liens entre les deux paramètres du modèle et les 
variables environnementales ont besoin d’être validés sur d’autres cas d’étude. Notre étude 
préliminaire intègre une variabilité entre les bassins et les sous-bassins mais le faible 
nombre de bassins étudiés ne permet pas encore de conclure sur la généralité de ce 
modèle. 
Nous avons mis en évidence des liens entre les deux paramètres et la contribution de 
l’écoulement de subsurface et les intrants azotés. Ces variables expliquent la dynamique 
temporelle des nitrates à l’échelle des bassins versants. Les flux sur les trois bassins 
versants sélectionnés ont été estimés à 2,3 TgN.an-1, 0,5 TgN.an-1 and 0,02 TgN.an-1 
respectivement pour l’Amazone, l’Ienisseï et la Garonne. 
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A l’aide de données sur les intrants apportés à l’échelle de la planète, nous avons été ainsi 
capables de généraliser les flux exportés à l’échelle des grands bassins versants de la 
planète. Les flux exportés ont été estimés à 12,7 TgN.an-1. Nous avons également pu 
souligner que les bassins tropicaux et notamment l’Amazone étaient les plus forts 
contributeurs au flux global avec 4,7 TgN.an-1 avec un pic à 0,015 TgN.jour-1 suivi par les 
groupes des zones froides et tempérées pour des exports d’environ 4,1 et 3,0 TgN.an-1 
respectivement. 
3.3. Conclusions 
Ce chapitre démontre l’existence potentielle d’un modèle générique pouvant permettre la 
prédiction des concentrations journalières en nitrate dans les cours d’eau. Les paramètres 
du modèle ont été reliés à des variables environnementales telles que la quantité de nitrate 
lessivée ou la contribution de l’écoulement de subsurface au débit. Les concentrations 
simulées à l’aide de ce modèle semblent représenter les données observées dans les 
bassins versants considérés. Des recherches plus importantes sont à envisager sur d’autres 
bassins avec des caractéristiques pédologiques et climatiques différentes afin de conclure 
sur la validité de ce modèle et d’en délimiter son utilisation. Une séparation des bassins 
anthropisés et non anthropisés est à envisager pour prendre en compte ce facteur 
déterminant dans la dynamique des nitrates. Cependant, ce modèle fonctionne à l’exutoire 
d’un bassin versant et intègre donc tous les processus ayant eu lieu en amont dont le rôle 
des zones humides alluviales dans l’élimination des nitrates. Ainsi, cette approche est un 
premier test, présente de nombreuses incertitudes et ne peut pas être utilisée pour étudier la 
dénitrification dans les zones humides alluviales. Pour se faire, une connaissance plus 
précise des puits de nitrates et de la répartition des zones humides alluviales dans le bassin 
versant sont nécessaires ainsi que la dynamique du carbone organique. 
Cette section est le résumé du papier « Towards a generic model to predict daily nitrate 
concentrations in watersheds » par C. Fabre, S. Sauvage, R. Cakir, M. Gerino, J. M. 
Sánchez-Pérez à perfectionner pour une soumission dans le journal Science. 
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Abstract 
Nitrate leaching from crop lands to rivers is an important source of nutrient for hydrosystems 
but could become a main threat when highly concentrated. Predicting nitrate exports to rivers 
and oceans is an important aim to better understand future nitrate dynamics under climate 
and land use change scenarios and to anticipate the impacts at the watershed scale. In this 
study, we are trying to explore simple relations between nitrate concentrations in rivers and 
environmental variables in three contrasted watersheds: the Amazon River representing 
tropical rivers, the Yenisei River for cold areas and the Garonne River for temperate zones. 
Our model has produced daily nitrate concentrations at different scales for the three different 
watersheds and has predicted average exports at the outlet of 2.3 TgN.yr-1, 0.5 TgN.yr-1 and 
0.02 TgN.yr-1 respectively for the Amazon, the Yenisei and the Garonne. By generalizing the 
model at global scale, the returned global export of NO3- is around 12.7 TgN.yr-1. We have 
highlighted that tropical zones are the main contributors of NO3- exports to the oceans with 
4.7 TgN.yr-1 and a peak of export rising to 0.015 TgN.day-1 followed by cold zones with an 
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export of 4.1 TgN.yr-1 and temperate zones with exports of 3.0 TgN.yr-1. The cold rivers 
present the highest daily export in June with 0.017 TgN.day-1. At the ocean scale, the Atlantic 
Ocean is the most fed in nitrate with the Arctic Ocean and the Pacific Ocean.At the continent 
scale, South America and Asia are the most contributive to the global flux. 
 
Introduction 
Nitrate pollution in groundwater and in surface waters has been a main concern in the past 
decades and still remains a tough problematic in a lot of watersheds. The main processes of 
the nitrogen cycles have long been studied in various studies at different scales (Wollast, 
1993) with focuses at the watershed scale (Gruber and Galloway, 2008). However, these 
processes are generally hard to measure and to quantify and researchers have focused on 
the resulting concentrations in rivers. 
Indeed, nitrates have long been studied as one of the results of the nitrogen cycle in 
watersheds. Nitrates originate mostly from fertilizers and join streams mostly by leaching. 
Once in the river, their threat on aquatic ecosystem is non negligible as they are involved in 
eutrophication processes. The nitrate content in surface waters is dependent on various 
basin properties such as soils characteristics, slopes and anthropogenic pressures but also 
on the different coverage percent of various landscape units as wetlands and particularly 
riparian zones which plays an important role in the retention of nitrate (Hill, 1996). 
In order to better understand the nitrate dynamics, models were built to be used at different 
time and space scales (Billen et al., 2011). Some models such as N_EXRET (Lepistö et al., 
2001; 2006), Global-NEWS (Mayorga et al., 2010), Green (Bouraoui et al., 2009), Moneris 
(Behrendt, 2002), Polflow (De Wit, 2001), RivR-N (Seitzinger et al., 2002), Sparrow 
(Alexander et al., 2000; 2001) or LOADEST model (Boithias et al., 2014 ; Cerro et al., 2014 ; 
Cakir et al., under review) are using simple regressions and mass balance to estimate an 
average annual fluxes while mechanistic models allows a better time resolution going to the 
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daily time step with SWAT (Arnold et al., 1998; 1999) INCA (Whitehead et al., 1998), 
TRK/HBV-NP (Arheimer an Brandt, 1998) or ORCHIDEE-CN (Zaehle and Friend, 2009). 
Mechanistic models by detailing the processes of the nitrogen cycle permit a follow of the 
different nitrogen transformations in lands, streams or oceans which allows the user to focus 
on nitrate. As nitrate dynamics are really various in time and space (Oeurng et al., 2010) and 
are related to the hydrological cycle, mechanistic models allowing daily time step represent 
an advantage to capture hot spots and hot moments at the watershed scale (Boithias et al., 
2014b). However, these models generally need a lot of spatialized inputs and are time 
consuming to calibrate. Proposing a generic model using easy-to-obtain variables and 
parameters will facilitate the study of nitrate exports at various scales. 
In this way, the objectives of this study are i) to validate a simple relationship between NO3- 
concentrations at daily time step and physical and environmental variables and parameters 
easy to obtain, ii) to identify hot spots and hot moments of nitrate exports in complex 
watersheds and iii) to quantify at daily time step the nitrate exports from rivers to oceans. 
 
Material and methods 
Cases of study and selected outlets 
Three watersheds have been selected in this study to represent three contrasted conditions 
at global scale: the Amazon River, representative of tropical zones, the Yenisei River, in 
Siberia, representative of cold watersheds and the Garonne River in France, representing 
temperate watersheds. 
The Amazon River is the largest watershed in the world with about 6,500,000 km² and is 
located in South America. It is presenting the highest discharge at global scale with an 
average of 200,000 m3.s-1. The Yenisei River is located in Siberia, Russia and is one of the 
large rivers flowing in the Arctic Ocean. Its draining area represents 2,500,000 km² and its 
average discharge is around 19,200 m3.s-1. The Garonne River is one of the main French 
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watersheds. Its draining area is around 55,000 km². It takes its source in the Pyrenean 
Mountains and flows into the Atlantic Ocean with an average discharge of 650 m3.s-1. The 
Garonne River unlike the other selected rivers presents a lot of anthropogenic activities. The 
human pressure in the watershed is certain as the basin is dominated by agriculture.  
Many data are available on the Garonne river in different places and on a long period which 
allow accuracy for modeling. For the Amazon, nitrate concentrations are available at the 
outlet of the main subwatersheds while nitrate data on the Yenisei River were only measured 
at its outlet (Figure 36). 
 
 
Figure 36 : Presentation of the three selected watersheds and the sampling sites for nitrate 
concentrations. 
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Calibration of nitrate concentrations 
The modeling efforts have been performed with the Soil and Water Assessment Tool 
(SWAT). SWAT is a agro-hydrological model developed to study the transfers of pollutants 
such as nitrates in rivers. SWAT is calculating at a daily time step hydrology and water 
quality at the scale of hydrological response units (HRUs), units with homogeneous land use, 
soil type and slope which are afterwards summed up into subwatersheds. Details on the 
model can be found in Neitsch et al. (2011). 
The modeling efforts have been performed at a daily time step on the following periods: 
2000-2017 for the Amazon River, 2003-2016 for the Yenisei River, 2000-2010 for the 
Garonne River. The modeling effort on the Garonne River has been detailed as much as 
possible to embrace the anthropogenic disturbances in the whole watershed. In this way, a 
precise discretization of the land use types in the watershed with detailed crop management 
techniques but also the integration of pollutant point sources from industries, water treatment 
plants and cities along the river have been integrated in the modeling. The validations of the 
modeling have been done with data from various datasets: The Arctic-GRO dataset for the 
Yenisei, the ORE-HYBAM dataset for the Amazon River and the French Water Agency 
Adour-Garonne for the Garonne River. For the last two cases, daily discharge and nitrate 
were available in different parts of the watershed as suggested by our selection of the 
stations (Figure 36). 
The SWAT model 
The modeling efforts have been performed with the Soil and Water Assessment Tool 
(SWAT). SWAT is a agro-hydrological model developed by USDA Agricultural Research 
Service (USDA-ARS; Temple, TX, USA) and Texas A&M AgriLife Research (College Station, 
TX, USA) to study the transfers of eroded materials and pollutants such as nitrates in rivers 
(Arnold et al., 1998). SWAT is calculating at a daily time step hydrology and water quality at 
the scale of hydrological response units (HRUs), units with homogeneous land use, soil type 
and slope which are afterwards summed up into subwatersheds (Flügel, 1995). Details on 
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the model can be found in Neitsch et al. (2011). It has already shown its capability to 
simulate discharge and water chemistry including sediment transport and nitrate exports at 
multiple catchment scales and at different time step (daily to annually) under different climate 
and soils characteristics (Schuol et al., 2008; Douglas-Martin et al., 2010; Faramarzi et al., 
2013; Krysanova et al., 2015 and references therein).  
Observed and simulated data of discharge and nitrate 
The validations of the modeling have been done with data from various datasets. Discharge 
and NO3- data have been extracted from public databases gathering data of organic carbon 
and nitrate. The ORE-HYBAM database is collecting hydrological and biogeochemical data 
from the main tropical rivers including the Amazon River. The available data are distributed 
on the period 2000-2015 for biogeochemical data. The Yenisei River as well as the other 
main rivers flowing in the Arctic Ocean is highly observed since 2000 as part of the Arctic 
Great Rivers Observatory (Arctic-GRO) projects (Holmes et al., 2017: Shiklomanov et al., 
2018). Finally, the Garonne River is part of a French network of rivers which have data 
assembled by the French Water Agency Adour-Garonne. For the Amazon River and the 
Garonne River, daily discharge, nitrate and DOC concentrations were available in different 
parts of the watershed as suggested by our selection of the stations (Figure 36). The 
Garonne River has already returned a good representation of the discharge and the nitrate 
concentrations at daily time step in different parts of the watershed (Cakir et al., under 
review). To complete these data, we have integrated modeling outputs based on SWAT 
modeling on the three basins (Cakir et al., under review; Fabre et al., 2019) allowing us to 
have daily discharge and daily concentrations of DOC in rivers as well as daily NO3- content 
in aquifers which are essential in our calculation of the denitrification rate detailed below. The 
different inputs used in the SWAT projects are presented in Table 6. 
Model evaluation 
The model calibrations have been evaluated based on different indices: the Nash-Sutcliffe 
efficiency (NSE) index, the coefficient of determination (R²), the percent of bias (P-BIAS) and 
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the root mean square error standard deviation ratio (RMSE-SR or RSR) for the hydrology of 
the Amazon River and the R² and the P-BIAS for biogeochemical concentrations as the low 
number of data did not allow the use of the NSE and the RMSE.  
Table 6: Details on the inputs used in the SWAT models for the three selected watersheds. 
Basin Data Source Spatial resolution 
Amazon 
DEM Digital Elevation Data (http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html) ~ 500 m 
Soils 








Précipitations : TRMM (https://trmm.gsfc.nasa.gov/) 




DEM Global Digital Elevation Model V2 (https://asterweb.jpl.nasa.gov/gdem.asp) ~ 90 m 
Soils 




Corine Land Cover 2012 (https://land.copernicus.eu/pan-european/corine-
land-cover) 
100 m 
Meteorologic data SAFRAN – Météo France (https://donneespubliques.meteofrance.fr/) ~12km 
Diffuse pollutions UWWTP – EUDB (https://ec.europa.eu/)  
Crop management AGRESTE (http://agreste.agriculture.gouv.fr/)  
Irrigation CACG  (https://www.cacg.fr/fr/)  
Dam management EDF (REGARD-RTRA/STAE)  
Yenisei 
DEM Digital Elevation Data (http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html) ~ 500 m 
Soils 








Précipitation :Observations - Global center for meteorological data, VNIIGMI-
MCD, Region of Moscou (http://aisori.meteo.ru/ClimateR) 




R² describes the degree of collinearity between simulated and measured data (Moriasi et al., 
2007). It ranges from 0 to 1, is considered satisfactory when it is greater than 0.5 and is 
calculated as followed: 
𝑅² =
∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅)
𝑛
𝑖=1 (𝑠𝑖𝑚𝑖 − 𝑠𝑖𝑚̅̅ ̅̅ ̅)








where 𝑜𝑏𝑠𝑖 and 𝑠𝑖𝑚𝑖 represents observed and simulated data at the time step i while 𝑜𝑏𝑠̅̅ ̅̅ ̅  
and 𝑠𝑖𝑚̅̅ ̅̅ ̅ are the observed and simulated data means. 
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The PBIAS returns the average tendency of the simulated data to be higher or lower than the 
observations (Moriasi et al., 2007). As it is named it expresses the percent of bias between 
observations and simulations and so the best value to reach is 0. Thus, PBIAS can be both 
positive and negative which reveals respectively a model underestimation or overestimation 
bias (Moriasi et al., 2007). 
𝑃𝐵𝐼𝐴𝑆 =  
∑ (𝑜𝑏𝑠𝑖  − 𝑠𝑖𝑚𝑖)
𝑛





where 𝑜𝑏𝑠𝑖 and 𝑠𝑖𝑚𝑖 represents observed and simulated data at the time step i. 
Presentation of the potential generic model 
Generally, the nitrate concentration is decreasing when the discharge is increasing. As 
nitrate is highly soluble, it is known that nitrate is mostly transported by groundwater and as 
groundwater contribution to streamflow is decreasing when the discharge increases, the 
inverse link between nitrate concentrations and discharge could be tested. Based on the 
calibrated models on the three watersheds presented before, we have firstly highlighted a 
link between nitrate concentrations ([NO3-]) and discharge (Q) which is more seeable in 






With [NO3-] the nitrate concentration in the river in milligrams per liter (mg L-1) and Q the 
specific discharge in millimeters. The parameters b is expressing a horizontal asymptote. The 
parameter a expresses the shape of the curve. This model is calculating a daily nitrate 
concentration in the river deduced on the daily discharge integrating all of the processes 
occurring before the selected outlet such as denitrification or fertilization. 
The parameters allowing the best fitting between observations and simulated nitrate 
concentrations have been determined statistically with non-least squares estimations. The 
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chosen regression returns the lowest weighted least-squares estimates of the parameters of 
the model and the set of parameters associated.  
Environmental variables used in the study 
Different environmental variables which have been judged possibly linked to the parameters 
of the model have been extracted from global datasets for the three selected watersheds. 
The selected variables are directly exported from the modeling inputs and outputs and have 
been selected for their potential reliance to the nitrate concentrations in rivers. 
- Average N fertilizers in each subwatershed on the period 1990-2013 have been extracted 
from the database of Lu and Tian (2017). 
- Average nitrate content in soils of each subwatershed have been extracted from the 
Harmonized World Soil Database (Batjes, 2009) with a resolution of 30 arc second. 
- Nitrate leaching has been extracted from the outputs of the different SWAT modeling. 
- Average contributions of each flows (surface, lateral and groundwater) to discharge, nitrate 
fertilizers used in cultures and nitrate leaching have been extracted from SWAT for each 
subwatershed. 
Relations between the model parameters and environmental variables 
The parameters b is expressing the horizontal asymptote in the representation of the model. 
It could be linked to the nitrate stored in soils as high flows periods lead to erosion and high 
leaching processes. Concerning the parameter a linked to the shape of the curve, it is linked 
to the transition between low flows periods and high flows periods. In many watersheds this 
change is explained by a modification of the contribution of surface and lateral flows to 
discharge and to the leaching of N fertilizers. In this way, the parameter could be linked to the 
contribution of these flows to discharge, to nitrate leaching or to the percent of anthropogenic 
pressures in each subwatershed. 
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Generalization of the model at global scale 
Diverse datasets have been used in this study to generalize the proposed model at larger 
scale. Figure 37 shows the distribution of basins presenting nitrate concentrations. 
 
Figure 37 : Distribution of the basins where nitrate and discharge concentrations are available. 
 
Global N fertilizers have been extracted from the database of Lu and Tian (2017). The 
average N inputs at global scale on the period 1990-2013 have been used in the study and 
are presented in Figure 38. 
 
 
Figure 38 : Average N inputs of fertilizers on the period 1990-2013 (based on Lu and Tian, 2017). 
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Results 
Nitrate dynamics in the Amazon, the Garonne and the Yenisei with SWAT 
The nitrate concentrations model for the Yenisei has been calibrated on the years 2009 and 
2010 and has been validated on the period 2011-2014. Compared to the low number of 
observed data, the results are in the range of observed data with R² and PBIAS in the range 
of acceptable values for nitrate at daily time step (Figure 39; Moriasi et al., 2012). For the 
Amazon River, the model has been calibrated on the 2000-2009 period and has been 
validated on the period 2010-2016. In the same way, the returned results at the outlet are in 
the range of observations (Figure 40). Due to the lack of observed data, some of the returned 
indices are not as good as required. Concerning the Garonne River, the calibration has been 
extracted from Cakir et al. (under review, Figure 41). For each of the subwatersheds, the 
relations between observed and simulated data have been validated statistically to confirm 
the modeling efforts. Thus, the p-values permit to approve the correlations between our 
modeling and observed data in most of the stations. For those which did not validated the 
model, the simulated concentrations in the rivers are still in the range of the observations 
which could be considered as good for our study as we will focus on the nitrate content in the 
aquifers. The parameters modified to obtain these results are presented in Table 7. 
 
 
Figure 39 : Daily nitrate concentrations at the outlet of the Yenisei River on period 2003-2016. 
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Figure 40: Daily nitrate concentrations at the outlet of the Amazon River and its tributaries on the period 
2000-2016. A1 corresponds to the station at the outlet of the Amazon River; A2 is located upstream on the 
main channel and A4 is located on a tributary on the right bank of the main stream. 
 
Table 7 : Calibrated values for the Amazon and the Yenisei modeling projects 
Parameter Parameter name Default value 
Value for: 
Amazon Yenisei 
IWQ In-stream water quality (QUAL2E module) 1 0 0 
CMN 
Rate factor for humus mineralization of 
active organic nitrogen 
0.0003 0.06 0.06 
N_PERCO Nitrogen percolation coefficient 0.2 3 0 
RSDCO Residue decomposition coefficient 0.05 0.1 0.01 
CDN Denitrification exponential rate coefficient 1.5 0.5 3.0 
SDNCO Denitrification threshold water content 1.1 1.1 0.8 
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Figure 41: Daily nitrate fluxes at different places of the Garonne River. Adapted from Cakir et al. (under 
review). 
 
Spatial validity of the model 
To see the potential existence of a generic model explaining a simple model between nitrate 
concentrations and discharge, we have used the available observed data in the stations of 
Figure 36 and have completed these datasets with the outputs of the SWAT modeling 
calibrated as shown in the previous chapter. The results are presented in Figure 42 and 
show that our model is representing the spatial variations in the basins especially in 
upstream parts. Nevertheless, in some parts such as the station A9 or the horizontal 
asymptote for the station Y1, the model has encountered difficulties to fit. 
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Figure 42: Test of the relation between nitrate concentrations and daily discharge in various sampling 
stations of the three selected watersheds. 
 
Analysis of the parameters of the NO3- model 
The a and b parameters of the model has been returned as 0.09 ± 0.15 and 0.52 ± 0.43 
mgN.L-1 for the stations which fitted on the Amazon River, 0.04 and 0.01 mgN.L-1 for the 
Yenisei River and 0.09 ± 0.09 and 0.13 ± 0.13 mgN.L-1 for the Garonne River. With PCA 
analysis, we have been able to highlight the links between these parameters and 
environmental variables described above. 
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It has shown that the parameter a, explaining the shape of the curve, is linked to the 
contribution of lateral flow in the respective subwatersheds with a correlation coefficient of 
Pearson reaching 0.54 and that the parameter b linked to the horizontal asymptote and is 
explained by the average nitrate leached out of the subwatersheds coupled with the input of 
nitrogen fertilizers with respective Pearson’s correlation coefficient of 0.51 and 0.33 (Figure 
43; Figure 44). 
 
 
Figure 43 : Representation of the PCA results on the two parameters of the model. 
 
 
Figure 44: Correlation between the parameters a and b and the respective environmental variables: 
contribution of lateral flow to stream, NO3- leached out of subwatersheds and input of N-fertilizers. 
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Temporal validity of the model 
The results representing the temporal variability of the nitrate concentrations observed, 
simulated with the model SWAT and simulated with our simplified model are shown in Figure 
45. They show that the model is able to represent the temporal variations of the nitrate 
concentrations in most of the selected stations. The model is predicting with accuracy low 
concentrations but underestimates the high concentrations for some of the stations such as 
G1. In some cases, such as the station A9, the difficulties to fit the model are highlighted by 
the temporal variations. 
 
Figure 45: Temporal validity of the model on the selected sampling stations. 
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Generalization of the model at global scale 
The model has been further tested on basins where the SWAT model has not been applied 
yet but where NO3- data are available. The results on other contrasted basins are shown in 
Figure 46. It demonstrates the possibility of the model to represent adequately the nitrate 
concentrations in various watersheds based on the proposed model. 
 
Figure 46: Observed and simulated nitrate concentrations in other various basins based on the generic 
model. 
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Global exports of nitrate 
The exports for the three studied watersheds are as followed: 2.3 TgN.yr-1, 0.5 TgN.yr-1 and 
0.02 TgN.yr-1 respectively for the Amazon, the Yenisei and the Garonne.  
As the contribution of the lateral flow to the streamflow cannot be obtained without the SWAT 
model, the value of the parameter a has been averaged based on the values of the three 
studied watersheds of the Amazon River, the Garonne River and the Yenisei River and only 
the parameter b has been set different for each of the main watersheds in the world. The 
resulting exports are shown in Figure 47. The Amazon River is the most contributor to the 
global export followed by the watersheds presenting the highest discharge in the world. 
 
 
Figure 47: Distribution of the simulated NO3- export in the main watersheds of the world by using the 
generic model. 
 
To express the time variability in the exports, Figure 48 details the exports at daily time steps 
at different space scales: for each Köppen-Geiger climate group (Figure 48a), each ocean 
supplied (Figure 48b) and each continent (Figure 48c). As our watersheds dataset is 
representative of the global distribution of watersheds but is not complete, we have extended 
our results to the global water fluxes going to the oceans for each latitude class (Figure 48d). 
Finally, we have found a global export of 12.7 TgN.yr-1. 
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Concerning climate groups, tropical zones present the most important export with 4.7 TgN.yr-
1. The variability for this group is high with a peak of 0.015 TgN.day-1 and low fluxes of 0.011 
TgN.day-1 and this group is mostly explained by the Amazon River. The temperate and cold 
groups present exports of 4.1 TgN.yr-1 and 3.0 TgN.yr-1 respectively. Nevertheless, around 
June, the cold rivers are the most contributive to the global flux with a daily export reaching 
0.017 TgN.day-1. In the same way, the Atlantic Ocean is the most fed in nitrate followed by 
the Arctic Ocean and the Pacific Ocean. Finally, concerning the continent scale, South 
America and Asia present the highest exports. 
 
Figure 48: Representation of the daily exports of NO3- going to the oceans at a daily time step for each 
climate group (a), each ocean supplied (b) and each continent (c). The resulting annual exports are 
detailed for each latitude class (d). 
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Specific exports 
Concerning specific fluxes, the South America with the Amazon River but also the Orinoco 
River is responsible of large specific exports of nitrate and in accompanied by Asian and 
European rivers. Some North American rivers present also an important specific flux (Figure 
49a). For the climate groups the temperate zones are now the most contributive to the global 
average specific flux with exports ranging between 0.06 and 0.1 t.km-2.day-1. Tropical and 
cold zones contribute in the same range of 0.05 t.km-2.day-1 along the year. In the same way, 
Atlantic and Pacific Oceans present the highest entering fluxes with fluxes going between 0.1 
and 0.12 t.km-2.day-1 and between 0.04 and 0.07 t.km-2.day-1 respectively while Europe and 
Asia as shown in Figure 49a present the highest specific exports. 
 
Figure 49: Representation of specific fluxes of NO3- exported from watersheds: a) at global scale, b) for 
each Köppen climate group, c) for each ocean fed and d) for each continent. 
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Discussion 
Validity of the models 
The SWAT model has shown its capabilities to return riverine nitrate concentrations in the 
range of observations for the three watersheds studied. Netherveless, more works are 
needed on the Amazon River which is a complex system to refine the results. 
The results have shown that our generic model is able to represent nitrate concentrations for 
all of the selected stations at different scales. This model seems to be a good approach to 
estimate easily nitrate fluxes. However, to be more accurate and catch high fluxes especially 
in watersheds under anthropogenic pressures, mechanistic models with a detailed integration 
of the nitrogen cycles seem to return better results and should be used. 
This model has returned interesting results on the three contrasted watersheds of the study 
and on other watersheds around the world. In order to see the global validity of the model, 
more work is needed for other pedoclimatic conditions and watersheds scales. Indeed, the 
links between the parameters and the environmental parameters need to be further more 
validated on other study cases. Our set represents contrasted watersheds and 
subwatersheds but the low number of selected watersheds avoids a conclusion on the 
potential generality of this model. 
Links between parameters and environmental variables 
The parameters a and b of the NO3- model have returned respective correlations with the 
contribution of subsurface water to streamflow in the subwatershed and the nitrate content in 
soils of the subwatershed coupled with the input of fertilizers. These correlations have been 
expected as the shape of the curve explains the different states of the nitrate concentrations 
in front of the hydrological cycle. When the discharge is low, the contribution of the aquifer to 
the streamflow is high. The latter presents generally high concentrations of nitrate. When the 
discharge increases, the contribution of surface and subsurface rise and dilute nitrate 
concentrations in the rivers. However, when the discharge increases, fertilizers input in fields 
few days before the raise could be returned directly to the stream. The shape of the curve is 
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different between subwatersheds and is linked to lateral runoff as nitrate fertilizers that are 
leached create heterogeneity in this transition zone between subwatersheds. Finally, when 
discharge is really high, nitrate fertilizers should have already been leached and the 
remaining nitrate concentrations are explained by the content in soils. Our estimate assumes 
that the model is valid in each of the main watersheds of the world but better estimates could 
be done by focusing on each watershed. 
Generalization at global scale and perspective of uses 
The nitrate concentrations have been correlated to the discharge in this chapter and to easy-
to-obtain variables linked to the management of nitrogen in the watershed. As the historical 
fertilizers inputs are available at global scale, the exports on the previous decades have been 
studied. Approximations have been done on the parameter a of the model as the model 
SWAT is needed to estimate the subsurface contribution to streamflow. In this way, global 
exports could be refined by filling the missing information on this parameter. Nevertheless, 
this paper is the first trying to estimate the nitrate exports at global scale as previous works 
focused only on dissolved inorganic nitrogen exports. In a context of land use changes, our 
model could be further used to estimate future nitrate exports in front of the modifications of 
N inputs in lands. 
Conclusion 
This chapter has demonstrated the potential existence of a generic model predicting daily 
nitrate concentrations in streams with simple parameters. These parameters on the selected 
watersheds have been linked to environmental variables such as nitrate leaching and 
subsurface contribution to streamflow. The simulated nitrate concentrations resulting from 
our model seem to represent the dynamic of observed data in unanthropized watersheds 
while it is not catching the highest concentrations in nitrate due to pollution in watersheds 
under anthropogenic pressures. More works should be done on other basins presenting 
different pedoclimatic conditions to confirm the validity of this model and delineate its 
usability. 
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4. Chapitre 4 : Carbone organique dissous 
et particulaire à l’échelle des bassins 
versants - approche par modélisation 
 
Ce chapitre présente une démarche dans la recherche et la validation de deux modèles 
simples basées sur des variables environnementales simples pour prédire les exports de 
COP et de COD. Les modèles ont été testés sur les jeux de données représentatifs d’un 
grand nombre de bassins versants présenté dans le chapitre 2 afin de les valider à l’échelle 
de la planète. La première partie propose un nouveau modèle pour prédire les flux de COD 
et fait l’objet d’une publication soumise au journal Nature. La seconde partie de ce chapitre 
s’intéresse à l’explication des flux de l’autre forme fluviale du carbone organique, le COP, 
dans les bassins versants en reprenant un modèle déjà détaillé dans la littérature mais en le 
validant sur un grand nombre de bassins versants. 
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4.1. Etude du carbone organique dissous à l’échelle globale 
4.1.1. Contexte et objectifs 
Les fleuves représentent la principale connexion entre terres et mers dans les différents 
cycles biogéochimiques (Ciais et al., 2014). Les exports de COD vers l’océan sont 
déterminants dans les échanges de carbone et d’azote dans les chaines trophiques des 
fleuves et des océans (Cole et al., 2007 ; Drake et al., 2017). De fait, le carbone organique 
est un des principaux facteurs de contrôle des émissions de gaz à effets de serre dans les 
systèmes aquatiques de par la respiration ou la dénitrification (Ciais et al., 2014). Le carbone 
organique est également vecteur de polluants (Cole et al., 2007 ; Drake et al., 2017 ; Vitale 
and Di Guardo, 2019). Ainsi, une étude plus poussée sur les exports de carbone organique 
est nécessaire pour mieux comprendre et anticiper les impacts de ces flux sur les 
écosystèmes terrestres et aquatiques (Raymond and Bauer, 2001). 
Dans les années 80-90, les études sur la compréhension de ces flux se sont multipliées 
(Meybeck, 1982 ; Degens et al, 1991 ; Ludwig et al, 1996 ; Meybeck and Vorosmarty, 1999). 
D’autres études plus récentes sur la quantification et les prédictions de ces flux sont 
apparues et sont encore nécessaires dans un contexte de changement climatique (Ciais et 
al., 2014). 
Les études passées se sont déjà concentrés sur les exports de carbone organique des 
grands fleuves de la planète en estimant un export de 300 à 600 TgC.yr-1 (1 Tg = 1012 g) en 
se basant sur un jeu de 60 à 80 fleuves (Ludwig et al., 1996 ; Cole et al., 2007 ; Ciais et al., 
2014 ; Drake et al., 2017).  
Les intérêts de se concentrer principalement sur le COD sont multiples. En effet, le COD est 
généralement plus concentré que le COP dans les fleuves et les estuaires (Spitzy and 
Ittekkot, 1991 ; Raymond and Bauer, 2001). De plus, le COD est préférentiellement utilisé 
par les micro-organismes dans les estuaires (Raymond and Bauer, 2001). Enfin, le réservoir 
de COD dans les océans et l’un des réservoirs les plus réactifs de la planète (Schlesinger, 
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1991). En terme de modélisation des flux de COD, ils ont été modélisés à différentes 
échelles ; à l’échelle du continent (Martins and Probst, 1991), à l’échelle de la planète 
(Ludwig et al., 1996 ; Probst et al., 1997 ; Dai et al., 2012) mais ont généralement été 
estimés à un pas de temps annuel et les modèles utilisés sont basés sur des modèles 
empiriques. Les exports de COD estimés par les précédentes recherches s’élèvent autour de 
200 TgC.yr-1 à l’échelle de la planète en se basant sur des exports interannuels. 
Les études de modélisation du COD sont rares mais quelques recherches ont essayé 
d’établir un lien entre l’export de COD et certaines variables environnementales particulières 
telles que le pourcentage de tourbières ou de zones humides dans le bassin versant (Hope 
et al., 1994 ; Agren et al., 2008 ; Gergel et al., 2009), le ratio C:N (Aitkenhead and McDowell, 
2000) ou encore le contenu en carbone organique dans les sols (Aitkenhead et al., 1999) 
alors qu’une relation avec le débit a été mise en lumière dans diverses études (Tao, 1998 ; 
Ludwig et al., 1996 ; Raymond and Saiers, 2010 ; Li et al., 2017). 
A l’échelle de la planète, les efforts de modélisation du COD ont été faits avec des modèles 
simples basés sur le débit, le contenu en carbone organique et/ou avec la pente du bassin 
(Ludwig et al., 1996 ; Huang et al., 2012 ; Li et al., 2017) ou basés sur des classifications 
simples des climats (Huang et al., 2012). La compréhension et la quantification des flux de 
COD nécessitent encore beaucoup d’études à large échelle notamment au pas de temps 
journalier. Ainsi, les objectifs de cette étude sont de proposer dans un premier temps une 
approche de modélisation des flux de COD exportés par les fleuves au pas de temps 
journalier pour n’importe quel bassin versant de la planète en se basant sur des paramètres 
simples dépendant de variables environnementales puis, à l’aide de ce modèle, de quantifier 
dans un second temps les flux de COD exportés par les fleuves vers les océans au pas de 
temps journaliers et à l’échelle de la planète. 
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4.1.2. Principaux résultats et discussions 
Nous avons pu mettre en évidence un modèle de courbe de saturation adaptée d’un modèle 
de Michaelis-Menten (Johnson and Goody, 2011) exprimant la concentration en COD dans 
le cours d’eau à l’aide du débit journalier et de deux paramètres. Ces paramètres ont été 
reliés statistiquement à la concentration en carbone organique dans les sols et la 
température moyenne dans le bassin versant. 
En se basant sur les débits journaliers de 341 bassins versants représentatifs des grands 
bassins versants de la planète ainsi que ce modèle simple généralisé à la planète, nous 
avons estimé les flux de COD des fleuves vers les océans à 140 TgC.an-1. Nous avons mis 
en évidence la dominance des bassins versants tropicaux suivis des bassins versants froids 
dans la contribution au flux global avec respectivement 58% et 24% du flux total exporté 
alors que les bassins versants tempérés, arides ou semi-arides et polaires avec 
respectivement 17%, 0,7% et 0,3%. 
Comme évoqué dans différentes études, les deux principaux exportateurs de COD de la 
planète sont l’Amazone et le Congo quel que soit la période de l’année. Cependant, les 
fleuves asiatiques que ce soit en Sibérie lors de la crue de printemps liée à la fonte de neige 
ou en Asie du Sud-est avec les périodes de mousson contribuent également au flux exporté 
lors de ces épisodes précis. En se focalisant sur l’Océan Atlantique, il a été mis en évidence 
que l’Amazone et le Congo présentaient deux comportements différents liés à leurs régimes 
hydrologiques divergents (Nkounkou, 1989). Lorsque les flux exportés par l’Amazone 
diminuent, ceux du Congo augmentent et inversement. 
Les exports dans les bassins versants tropicaux varient de 0,1 à 0,17 TgC.jour-1 alors qu’ils 
varient de 0,03 à 0,17 TgC.jour-1 dans les bassins froids et de 0,02 à 0,07 TgC.jour-1 dans les 
bassins tempérés. Au niveau des océans, les océans Atlantique et Arctique présentent les 
plus gros approvisionnements avec respectivement 0,13 à 0,21 TgC.jour-1 et 0,01 à 0,14 
TgC.jour-1. 
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Cette étude donne des résultats de flux exportés bien plus faibles que les précédentes 
recherches (140 TgC.an-1 contre environ 200 TgC.an-1). Notre jeu de données de 341 
bassins versants exoréiques représente un faible pourcentage des bassins exoréiques de la 
planète (Seitzinger et al., 2010 ; Dai et al., 2012) mais peut être considéré comme 
représentatif car il inclut environ 72% des flux d’eau exporté par les grands fleuves vers les 
océans. C’est pourquoi nous nous sommes autorisés d’extrapoler nos résultats sur les 28% 
restants pour représenter les flux exportés par la totalité des grands bassins versants 
exoréiques. 
La principale différence avec les précédentes recherches est que cette étude calcule les flux 
de COD exportés vers les océans en se basant sur les débits journaliers du jeu de données 
et extrapole ces résultats à l’aide des débits annuels des grands bassins versants 
exoréiques restants où les débits journaliers ne sont pas disponibles. Les précédents travaux 
ont estimé le flux global sur la base des aires drainées ou à l’aide de modèles complexes. 
Seitzinger et al. (2010) à l’aide du modèle complexe NEWS se sont également concentrés 
sur les flux exportés par les bassins versants et ont renvoyé le résultat le plus proche de 
notre étude (164 TgC.an-1) ce qui confirme que nos prédictions basées sur un modèle 
générique simple semble proche de la réalité. Cependant, l’estimation des flux d’eau des 
fleuves vers les océans est très incertaine (Oki and Kanae, 2006 ; Schlosser and Houser, 
2007) ce qui est un réel problème dans le but d’étudier les flux biogéochimiques exportés à 
l’échelle de la planète. Des avancées nécessaires sont attendues dans ce domaine pour 
pouvoir progresser dans la compréhension des dynamiques globales des cycles 
biogéochimiques. 
Dans cette optique, il faut noter également que certains fleuves clés de certaines parties de 
la planète sont absents de notre jeu de données avec notamment le fleuve Indus, le fleuve 
Salween ou plusieurs autres fleuves d’Inde, du Myanmar et d’Indonésie qui pourraient être 
des contributeurs non négligeables au flux de COD vers l’Océan Indien mais également à 
l’échelle globale. L’intégration de nouveaux cours d’eau dans notre jeu de données rendrait 
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notre résultat plus précis même si nos 341 cours d’eau semblent représentatifs des 
différentes bandes latitudinales. Nous pouvons également souligner l’absence du Nil et 
d’autres grands fleuves africains qui ont potentiellement un impact sur le flux exporté en 
Afrique mais qui pourraient également avoir un impact non négligeable sur leurs groupes de 
climats respectifs. En se concentrant sur les fleuves arctiques, nous pouvons voir que leur 
réponse n’est pas la même que dans les études précédentes (Ludwig et al., 1996 ; 
McClelland et al., 2016). Nos prédictions peuvent être cependant évaluées comme plus 
fidèles à la réalité car en intégrant des données journalières, nous sommes plus précis dans 
l’estimation de l’impact des crues printanières sur les exports de COD. 
Certaines sous-estimations ou surestimations des concentrations en COD sur des portions 
du cycle hydrologique nous ont amené à réfléchir à l’emploi de deux modèles pour 
représenter les hautes concentrations et les basses concentrations. Cette approche vise à 
mieux représenter l’ensemble des variations des concentrations en COD mais le choix entre 
l’un ou l’autre des deux modèles en fonction du cycle hydrologique reste incertain. Ce choix 
devrait être dépendent du bassin versant étudié et nécessite de plus amples recherches car 
il est basé sur la dynamique du COD en fonction du débit en utilisant des hystérésis. La 
contribution du flux de subsurface au flux d’eau exporté pourrait être une piste à approfondir 
pour choisir une des deux modèles. Cependant, cette information est difficile à obtenir et une 
prochaine étape est d’implémenter ce modèle dans divers modèles hydrologiques qui eux, 
sont capables de discrétiser les contributions des divers flux au débit. 
Enfin, face aux incertitudes pour prédire les deux paramètres du modèle générique, nous 
soulignons l’importance d’obtenir des données observées sur le COD représentatives du 
cycle hydrologique pour la plupart des cours d’eau ou d’améliorer les informations existantes 
sur la concentration en carbone organique dans les sols afin d’affiner les résultats obtenus 
dans cette étude. Ces avancées sont nécessaires afin de continuer à étudier la dynamique 
du COD dans les cours d’eau et ses différents effets sur les cycles biogéochimiques à 
l’échelle globale, particulièrement sur le transport des polluants. 




Cette première partie a démontré la possibilité de prédire les flux de COD des fleuves vers 
les océans à l’échelle des grands bassins versants de la planète en se basant sur un jeu de 
données représentatif de ces grands bassins et à l’aide d’un modèle générique simple basé 
sur des paramètres reliés à des variables environnementales expliquant la formation et 
l’origine du COD des fleuves. Cette approche pourra être utilisée et intégrée dans des outils 
de modélisation dans le but d’étudier plus précisément le devenir des flux de COD et leurs 












Cette section est le résumé du papier « Global-scale daily riverine DOC fluxes from lands to 
oceans based on a generic model » par C. Fabre, S. Sauvage, J.-L. Probst, J. M. Sánchez-
Pérez soumis le 20 Aout 2019 au journal Nature. 
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Abstract 
Export of riverine dissolved organic carbon (DOC) to the oceans is determinant in carbon and 
nitrogen exchanges of the oceanic food web. Past researches have returned a global DOC 
export of 200 TgC.yr-1 by using mainly yearly average estimations that could have been 
misjudged. Here we have found a global riverine DOC flux of 140 TgC.yr-1 based on daily 
data and a generic model. Tropical and cold watersheds are the main contributors with 58% 
and 24% of the global riverine DOC flux while temperate, semi-arid and polar basins 
represent 17%, 0.7% and 0.3%. Temporal exports range from 0.1 to 0.17 TgC.day-1 in 
tropical areas, 0.03-0.17 TgC.day-1 in cold areas and 0.02-0.07 TgC.day-1 in temperate 
areas. Atlantic and Arctic oceans receive the most important fluxes (0.13-0.21 TgC.day-1 and 
0.01-0.15 TgC.day-1). In a climate change context, this generic model could be introduced in 
modeling tools to predict future DOC fluxes trends. 
 




Rivers represent the main connection between land and sea in the different biogeochemical 
cycles (Ciais et al., 2014). In the global carbon cycle, riverine exports into oceans are 
sources of many biological processes (Cole et al., 2007; Drake et al., 2017). Hence, organic 
carbon is a main driver of greenhouse gas emissions in hydrosystems by respiration or 
denitrification (Ciais et al., 2014). Riverine organic carbon is involved in other biogeochemical 
cycles but can transport pollutants too (Cole et al., 2007; Drake et al., 2017; Vitale and Di 
Guardio, 2019). A focus on the riverine organic carbon exports to the oceans is necessary to 
better understand and prevent the impacts on the terrestrial and aquatic ecosystems and the 
modifications on the whole oceanic food web (Raymond and Bauer, 2001). 
In the 80s and 90s, the understanding of the global exports of organic carbon from rivers to 
the oceans has been a main concern (Meybeck, 1982; Degens et al, 1991; Ludwig et al, 
1996; Meybeck and Vorosmarty, 1999). These exports have been more and more studied in 
the past years as their understanding, quantification and prediction are going to be essential 
in this time of global change (Ciais et al., 2014). Past studies have already been focused on 
organic carbon exports from the major river basins in the world with an estimate between 0.3 
and 0.6 PgC.yr-1 (1 Pg = 1015 g) based on a set of 60 to 80 big rivers (Ludwig et al., 1996; 
Cole et al., 2007; Ciais et al., 2014; Drake et al., 2017).  
Organic carbon is discretized in two categories, the particulate organic carbon (POC) and the 
dissolved organic carbon (DOC; Hope et al., 1994). POC originates generally from soil 
erosion and DOC from soil leaching (Meybeck, 1993; Raymond and Bauer, 2001). From 10 
to 50% of POC and from 3 to 35% of DOC is labile (Ittekkot, 1988; Ittekkot and Laane, 1991; 
Søndergaard and Middelboe, 1995) which means it is subjected to various biogeochemical 
mechanisms in riverine, estuarine and coastal marine ecosystems such as assimilation, 
mineralization or sedimentation (Cole et al., 2007; Drake et al., 2017). However, the DOC 
fate needs more interest as it is generally more concentrated in rivers and estuaries (Spitzy 
and Ittekkot, 1991; Raymond and Bauer, 2001), is preferentially used by bacteria in estuaries 
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(Raymond and Bauer, 2001) and the global oceanic DOC pool represent one of the largest 
reactive reservoirs of carbon at global scale (Schlesinger, 1991). 
Riverine DOC exports have been estimated around 0.2 PgC.yr-1 with different methods 
(Ludwig et al., 1996; Dai, 2012; Ciais et al., 2014 and references therein). Concerning 
organic carbon modeling achievements, the link between the POC and the sediment exports 
have been highlighted, detailed and modeled in various studies and various types of 
watersheds at small scale in mountainous watersheds (Hornberger et al., 1994) or in 
agricultural watersheds (Vessy et al., 1996; Aitkenhead et al., 1999; Boithias et al., 2014) and 
at large scale (Ittekkot, 1988; Ludwig et al., 1996; McClelland et al., 2016). The DOC exports 
have also been modeled in large watersheds at the continent scale (Martins and Probst, 
1991) and at global scale (Ludwig et al., 1996; Probst et al., 1997; Dai et al., 2012) but 
generally at annual time scale and based on empirical models. DOC modeling studies are 
rare but some past researches have tried to link the export of DOC with particular 
environmental variables such as wetland or peat coverage (Hope et al., 1994; Gergel et al., 
1999; Agren et al., 2008), C:N ratio (Aitkenhead and McDowell, 2000) or soil organic carbon 
content (Aitkenhead et al., 1999) while Tao (1998) and Raymond and Saiers (2010) found a 
correlation between DOC concentration and discharge. At a global scale, the DOC modeling 
efforts have returned physiography-driven models at an interannual time scale based on 
discharge, organic carbon content in the soil profile and/or average slope of the basin 
(Ludwig et al., 1996; Huang et al., 2012; Li et al., 2017) or based on climate classifications 
(Huang et al., 2012). The knowledge gap is deep in modeling daily riverine DOC exports at a 
global scale. The objectives of this study are i) to propose a modeling approach of riverine 
DOC exports and concentrations at daily time step being quantified and spatialized at the 
scale of any watershed whatever its dimensions based on simple parameters dependent on 
environmental variables and ii) to quantify the global riverine DOC exports into the oceans at 
daily time step at different scales. 





To validate the model, we propose to study it in various watersheds based on the data 
availability and the soil and climatic disparity. Most of the selected rivers are in the biggest in 
term of draining area and discharge around the world. We have collected data from various 
existing databases and past projects to constitute a panel of rivers on the whole world. The 
watersheds distribution is shown in Figure 50 and the data sources are detailed in Table 8. In 
this way, 74 exoreic watersheds with daily DOC data have been integrated in this research 




Figure 50: a) Representation of the main watersheds on Earth and their available data on DOC and on 
daily discharge. The delineation of the basins comes from the FAO (2006). b) Representation of the 
organic carbon content in soils in g.m-3 based on the Harmonized World Soil Database (Batjes, 2009) and 
the Köppen climate distribution (Rubbel and Kottek, 2010). 
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Table 8: Sources of the DOC data. n represents the number of rivers by climate type without including the 
tributaries. The rivers in italic are tributaries of another river of the dataset. The rivers in bold are the ones 
presented in the paper to test the reliability of the model in each Köppen climate group. 
Climate group n Basins Sources 
Tropical 9 
Amazon and its tributaries, 
Congo and its tributaries, Fly, 
Godavari, Maroni, Orinoco, 
Oyapock, Sao Francisco, Volta 
Araujo et al. (2014), Balakrishna et al. (2006), 
International Centre for Water Resources and 
Global Change, Moreira-Turcq et al. (2003), 
ORE-HYBAM, Paolini (1995), Spencer et al. 
(2016) 
Semi-arid 11 
Chubut, Colorado (Pacific), 
Gambia, Hwang Ho, Indus, 
Missouri, Murray, Niger, Orange, 
Rio Colorado, Rio Grande, Tana 
Araujo et al. (2014), Brunet et al. (2005), 
Geeraert et al. (2017), Hartmann et al. (2014), 
International Centre for Water Resources and 
Global Change, Ittekkot and Arain. (1986), 
Lesack et al. (1984), Martins and Probst (1991), 
Ran et al. (2013), Stackpoole et al. (2017), Tao 
(1998), Wang et al. (2012) 
Temperate 31 
Aare, Alabama, Arkansas, Brazos, 
Danube, Ebro, Elbe, Gallegos-
Chico, Garonne, Irrawady, Ishiraky, 
Kiso, Klamath, Loire, Lys, Meuse, 
Mississippi, Moselle, Ohio, Parana, 
Po, Rhine, Rhone, Rio Negro, 
Sacramento, Saone, Savannah, 
Save, Schelde, Seine, Si Kiang, 
Song Hong, Stikine, Thames, 
Vistula, Weser, Yangtze, Zambezi 
Bao et al. (2015), Bianchi et al. (2007), Bird et 
al. (2008), Bowes et al., 2017, Gao et al. (2002), 
Gómez-Gutiérrez et al. (2006), Hartmann et al. 
(2014), International Centre for Water 
Resources and Global Change, Malcolm and 
Durum (1976), Meybeck et al. (1988), Murrell 
and Hollibaugh (2000), Ni et al. (2008), Oeurng 
et al. (2011), Pempkowiak and Kupryszewski 
(1980), Pettine et al. (1998), Sempéré et al. 
(2000), Stackpoole et al. (2017), Tao (1998), 
Wang et al. (2012), Zuijdgeest and Wehrli 
(2017) 
Cold 23 
Columbia, Connecticut, Fraser, 
Han, Hudson, Kalix, Kolyma, 
Kuskokwim, Lena, Lule, 
Mackenzie, Nelson-Saskatchewan, 
Northern Dvina, Ob,  Skeena, St 
Croix, St John, St Lawrence, 
Susquehanna, Tornio, Ume, 
Yenisei, Yukon 
Center for sustainability and the Global 
Environment, Drugge et al. (2003), Fabre et al. 
(2019), Hartmann et al. (2014), Holmes et al., 
2017, Mantoura and Woodward (1983), 
Pokrovsky et al. (2010), Raymond et al. (2007), 
Reader et al. (2014) 
 
Acquisition of the model parameters 
For each of the 74 exoreic rivers, we have determined statistically the best parameters of the 
model with non-linear regressions. We have used nonlinear least squares estimations to fit 
the model. These functions determine the weighted least-squares estimates of the 
parameters of a nonlinear model and returns the best set of parameters that fit the models. In 
other terms, the functions try to find the best set of parameters that minimize the following 
sum: 
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where 𝑟𝑖 are the residuals of the models calculated as: 𝑟𝑖 = [𝐷𝑂𝐶]𝑜𝑏𝑠,𝑖 − [𝐷𝑂𝐶]𝑠𝑖𝑚,𝑖 
with [𝐷𝑂𝐶]𝑜𝑏𝑠,𝑖 the observed DOC concentration and [𝐷𝑂𝐶]𝑠𝑖𝑚,𝑖 the simulated DOC 
concentration at day 𝑖. 
To test the fitting, we have decided to keep the stations where more than 8 observations of 
DOC concentrations are available in order to keep the stations where most of the 
hydrological regime is represented. 
 
Validity of the temporal representations 
To validate the models, we have used various indices comparing our predicted values of 
DOC concentrations and fluxes with observed data. 4 indices have been selected to test our 
model: the Nash-Sutcliffe efficiency (NSE) index, the coefficient of determination (R²), the 
percent of bias (PBIAS) and the root mean square error observations standard deviation ratio 
(RSR). These indices are detailed in Moriasi et al. (2007). NSE ranges from -∞ to 1 and is 
judged satisfactory when NSE > 0.5 for hydrological daily time step modeling. R² ranges from 
0 to 1, with higher values indicating less error variance. Values greater than 0.5 are typically 
considered as acceptable. PBIAS expresses the percentage of deviation between 
simulations and observations so the optimal value is 0. PBIAS can be positive or negative 
which reveals respectively a model underestimation or overestimation bias (Moriasi et al., 
2007). The RSR ranges from the optimal value of 0 to +∞. 
 
Representation of the DOC temporal variations 
To show the temporal validity of the model, we have decided to represent it on 5 watersheds 
presenting various climate and soils conditions: The Amazon River for the tropical zones, the 
Murray River for the semi-arid climate, the Rhône River and the Yangtze River for the 
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temperate zones and the Yenisei River for the cold climate. We have selected 2 rivers for 
one climate zone in order to test the validity of the model in front of the change of scale with 
the Rhône River (95,600 km²) and the Yangtze River (1,800,000 km²). 
 
Analysis of the parameters of the DOC model 
59 watersheds have fitted the model significantly which represent 80% of the watersheds 
where DOC data were available and representative of the hydrological cycle. The α 
parameter of the DOC model has returned values between 0.66 and 34.4 while β has been 
returned in the range 0.001 – 3.44. The best returned α and β for the 5 rivers are respectively 
7.84 and 0.63 for the Amazon River, 22.2 and 0.01 for the Murray River, 3.52 and 0.83 for 
the Rhône River, 3.95 and 0.76 for the Yangtze River and 14.2 and 1.11 for the Yenisei River 
which is representative of our dataset as shown in Figure 51. 
 
 
Figure 51: Representation of the distribution of the returned parameters alpha and beta of the DOC model 
estimated based on nonlinear least squares estimations. The selected rivers are representative of most of 
our dataset. 
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Environmental variables used in the study 
Different environmental variables have been extracted from global datasets for most of the 
watersheds considered in the study. These variables have been identified to be possibly 
correlated to the DOC exports and are presented below: 
- Dominant Köppen-Geiger climates in the watersheds have been determined based on a 
1950-2000 average global distribution of the climate zones from Rubbel and Kottek (2010) 
presented in Figure 50b. The hypothesis of a link between Köppen-Geiger climate groups 
and DOC exports is made as Huang et al. (2012) have already proposed a model including 
the Köppen-Geiger climate groups. The watersheds in this study have returned a similar 
result than the classification of Mc Mahon (1982).  
- Average organic carbon content in the first meter of the soils (ORGC; g.m-3) and average 
sand content in soils (Sand) come from the Harmonized World Soil Database (Batjes, 2009) 
with a resolution of 30 arc second. The soil organic carbon content is one source of the DOC 
(Meybeck, 1993; Raymond and Bauer, 2001; Schimel and Weintraub, 2003) and is 
presented in Figure 50b. 
- Forest and coniferous (Conif) forest coverage come from the Global Land Cover 2000 
database and Average Above Ground Biomass (ABG; t.ha-1) have been extracted from the 
Global 1-degree Maps of Forest Area, Carbon Stocks, and Biomass (Hengeveld et al., 2015) 
with a resolution of 3600 arc second. These two variables are a source of decomposed 
organic matter (McDowell and Likens, 1988; Laudon et al., 2011). 
- Wetlands coverage has been calculated with the Global Lakes and Wetlands Database 
(Birkett and Mason, 1995; Lehner and Döll, 2004) with a resolution of 30 arc second. It has 
been already shown that wetlands are linked to DOC production (Hope et al., 1994; Gergel et 
al., 1999; Ågren et al., 2008; Laudon et al., 2011). 
- slope (m.m-1) and altitude (m) have been calculated based on global 15 arc second 
resolution digital elevation model (DEM) of de Ferranti and Hormann (2012). The relation 
between slope and DOC exports has already been demonstrated (Ludwig et al., 1996). The 
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slope is related to erosion as shown in the Modified Universal Soil Loss Model (MUSLE; 
Williams, 1975) and demonstrated in various cases (Sadeghi and Mizuyama, 2007). 
- Average annual precipitation (PRECIP; mm.yr-1) and average annual temperature (TEMP; 
°C) have been calculated based on WorldClim databases in the period of 1970-2000 with a 
resolution of 30 arc second (Fick and Hijmans, 2017). As for the slope, the precipitation is 
related to erosion in the MUSLE model (Williams, 1975). The temperature has already been 
linked to DOC concentrations (Raymond and Saiers, 2010). It is the first driver of microbial 
activity which is important in the organic matter decomposition and the formation of DOC 
(Wetzel, 1992; Vervier et al., 1993; Schimel and Weintraub, 2003). 
 
Relations between the DOC model parameters and environmental variables 
The parameter α could correspond to a potential of DOC that can be found in the river and 
then could be linked to organic carbon content in soils. The parameter β is representing the 
speed to reach the maximal DOC concentration in the watershed. It could be linked to the 
water regime and on physical variables explaining the concentration time. To verify these 
hypothetic relations, we have produced a Principal Component Analysis (PCA) for each 
parameter with the other quantitative variables. 
 
Initial test of the DOC model on the selected rivers 
As shown in Figure 52a, the DOC model is able to represent the variations with discharge in 
the selected watersheds representative of different climate conditions and drainage areas. 
The model has returned good results for the 5 basins with correct representations of the 
DOC concentration in low and high water flows. Nevertheless, as it is an average 
concentration, it has given overestimations and underestimations on some of the samples on 
most of the basins. The DOC model has also been able to represent adequately the DOC 
concentrations at a daily time step (Figure 52b). It is underestimating the high concentrations 
but seems to represent correctly the low and average concentrations. 





Figure 52: a) Representation of the DOC model on 5 different watersheds: the Amazon River with a 
tropical climate; the Murray River with a semi-arid climate; the Rhône River and the Yangtze River, 2 
rivers with different draining area with a temperate climate and the Yenisei River with a cold climate. b) 
Temporal representation of the DOC concentrations on the selected watersheds. The daily discharge on 
the Yangtze River has been averaged on the sampling period (2010-2011) based on available data on the 
1982-2001 period. 
 
We have also highlighted the capability of the DOC model to represent the DOC 
concentrations and fluxes in tributaries of a main watershed to test the spatial validity of the 
model inside each watershed. In this way, Figure 53 shows the results on the Madeira River, 
a main tributary of the Amazon River and the Save River, a tributary of the Garonne River in 
France where high frequency data is available. 




Figure 53: Temporal representation of the DOC concentrations and fluxes on two tributaries. The Madeira 
River is a main tributary of the Amazon River while the Save River is a tributary of the Garonne River in 
France presenting a large DOC measures dataset. The dark dots represent the observed DOC 
concentrations and the red lines represent the predicted DOC concentrations calculated based on the 
observed discharge. 
 
Daily discharge data to predict DOC fluxes exported 
In order to predict the DOC fluxes exported to the oceans, we have assembled daily 
discharge data from various databases for most of the rivers presented in Figure 50a. The 
different databases and projects used in this paper are detailed in Table 9. 
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Table 9: Distribution of the various daily discharge data available in each climatic group in order to 
estimate the DOC fluxes exported to the oceans. 
Climate group n Basins Sources 
Tropical 69 
Acarau, Amazon, Araguari, Armeria, Atrato, Bandama, Batang Hari, 
Bengawan Solo, Buzi, Capim, Cavally, Chao Phraya, Cimanuk, Citarum, 
Coco, Congo, Corubal, Daly, Daule Vinces, Doce, Esmeraldas, Essequibo, 
Godavari, Grande, Great Scarcies, Gurupi, Itapecuru, Jaguaribe, 
Jequitinhonha, Kelantan, Kinabatangan, Komoe, Magdalena, Maroni, 
Mearim, Mekong, Messalo, Mitchell, Moa, Mono, Mucuri, Nyanga, Orinoco, 
Oueme, Oyapock, Pahang, Pangani, Papaloapan, Paraiba do Sul, Pardo, 
Parnaiba, Perak, Pindare, Pra, Roper, Rufiji, Ruvuma, San Juan (Pacific), 
San Juan (Caribbean), Sanaga, Sao Francisco, Sassandra, Serayu, Sinu, 
Sittang,   Tano, Tocantins, Usumacinta, Volta 
Balakrishna and 
Probst (2005), 




Water Agency of 
Colombia 
Semi-arid 44 
Ashburton, Burdekin, Chelif, Chira, Chobut, Colorado (Pacific), De Contas, 
De Grey, Doring, Fitzroy (Indian), Fitzroy (Pacific), Flinders, Fortescue, 
Gambia, Gamka, Gascoyne, Geba, Gilbert, Groot, Groot-Vis, Huang He, 
Itapicuru, Jucar, Leichhardt, Limpopo, Mangoky, Murchison, Murray, Niger, 
Orange, Ord, Paraguacu, Paraiba do Norte, Rio Colorado, Rio Grande, San 
Pedro, Santa Cruz, Santiago, Senegal, Tafna, Tigris-Euphratus, Vaza-
Barris, Victoria, Yaqui 
Aguamod Project, 






Alabama, Altamaha, Apalachicola, Asi Nehri, Bann, Barrow, Blackwood, 
Brazos, Ca, Cape Fear, Clutha, Colorado (Caribbean), Cunene, Danube, 
Dniester, Dong Jiang, Drin, Duero, Ebro, Eel, Elbe, Ems, Exe, Fuerte, 
Ganges-Brahmaputra, Garonne, Gono, Groot-Kei, Guadalquivir, Guadiana, 
Gudena, Incomati, Irrawaddy, Jacui, James, Jordan, Kiso, Kizil, Klamath, 
Kuban, Loire, Maputo, Maritsa, Meuse, Mino, Mira, Moulouya, Nueces, 
Oder, Ohta, Oued El Kebir, Palena, Panuco, Parana, Pearl, Pee Dee, Po, 
Potomac, Rhine, Rhone, Ribeira do Iguape, Rio Negro, Roanoke, Rogue, 
Roia, Sabine, Sacramento, Salinas, San Antonio, Santee, Savannah, Savé, 
Schelde, Seine, Severn, Shannon, Si Kiang, Skjern, Song Hong, South Esk, 
Spey, Struma, Suwanee, Tagus, Thames, Trent, Trinity, Tugela, Tweed, 
Uruguay, Vardar, Verde, Waikato, Weser, Yangtze, Yarra, Yodo, Zambezi 
Aguamod Project, 
Center for Ecology 
and Hydrology , 
HYDRO dataset, 
Global Runoff Data 
Center, LOTUS 




Alazeya, Albany, Amur, Anabar, Anderson, Angerman, Attawapiskat, 
Churchill (Atlantic), Churchill (Hudson), Columbia, Connecticut, Copper, 
Coppermine, Coruh, Dalalven, Daling He, Daugava, Delaware, Dnieper, 
Don, Dramselva, Dunk, Eastmain, Ferguson, Fraser, George, Glama, 
Grande River, Great Whale River (Hudson), Great Whale River (Ungava), 
Han, Hayes (Hudson), Hudson, Iijoki, Indal, Indigirka, Ishikari, Kalix, 
Kamchatka, Kem, Kemijoki, Khatanga, Klaralven, Kobuk, Kokemaenjoki, 
Koksoak, Kolyma, Kovda, Kuskokwim, Kymijoki, Lena, Lepreau, Liao, Little 
Whale River, Ljungan, Ljusnan, Luan He, Lule, Mackenzie, Manicouagan, 
Margaree, Mecatina, Merrimack, Mezen, Mississippi, Moose, Nadym, 
Naktong, Narva, Nass, Natashquan, Nelson-Saskatchewan, Neman, Neva, 
Nottaway, Nushagak, Ob, Olanga, Olenek, Omoloy, Onega, Oulu, 
Palyavaam, Pechora, Penobscot, Pite, Ponoy, Pur, Rupert, Saguenay, 
Saint John, Seal, Severn (Hudson), Severnaya, Shinano, Skeena, Skellefte, 
St Croix, St Lawrence, Stikine, Susitna, Susquehanna, Taku, Taz, Tenojoki, 
Thelon, Thlewiaza, Tone, Tornio, Tuloma, Ume, Varzuga, Winisk, Yalu 
Jiang, Yana, Yenisei, Yongding He, Yukon 
Déry et al. (2009), 
Global Runoff Data 
Center, 
Shiklomanov et al. 
(2017), Stackpoole 
et al. (2017) 
Polar 12 
Alsek, Arnaud, Ellice, Leaf, Hayes (Arctic), Joekulsa, Lagarfljot, Noatak, 
Oelfusa, Quoich, Svarta, Thjorsa 
Global Runoff Data 
Center 
 




Simulation of riverine DOC fluxes at global scale 
Figure 54 reveals that the main contributors to the global riverine DOC exports are the 
Amazon River and the Congo River whatever the season, with significant contributions of 
Asian rivers, particularly in Siberia during the spring freshet (April to June) and in South East 
of Asia between July and September. A focus on both sides of the Atlantic Ocean shows that 
the Amazon and the Congo rivers present different behaviors during the year (Figure 55). 
The Amazon River seems to provide the first part of the DOC fluxes flowing into the Atlantic 
Ocean during the second semester while the Congo River is taking over during the second 
part of the year when the Amazon fluxes are decreasing. This lag is in agreement with the 
seasonal discharge fluctuations of the two largest rivers of the world as already shown by 
Nkounkou (1989). In the same way, the second semester brings to light the effect of the 
spring freshet in Siberian rivers and the third semester highlights the impact of the monsoon 
in South East Asia. A video tape showing the seasonal fluctuations of daily DOC exports of 
each watershed considered in this paper is available as a supplementary material and details 
all of these trends at a daily time step. 





Figure 54: Simulation of global DOC riverine fluxes (TgC.yr-1) exported to the oceans based on a dataset 
of 341 large river basins. The DOC fluxes are detailed by 10° latitudinal zones and trimesters. The 
estimated DOC fluxes to the oceans (dotted bars) are estimated based on the gap between the water flows 
from our study and of the global exoreic basins from GRDC (2014). 
 
  
Figure 55: Estimation of global DOC fluxes for each season on the 341 watersheds of the dataset. 
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Details on the DOC model 
By analyzing various datasets, it has been highlighted that the DOC concentration is related 
to discharge and that this concentration reaches an asymptotic value even if the discharge 
continues to increase. This “saturating curve” has already been brought to light in past 
researches (Tao, 1998; Raymond and Saiers, 2010). In this study, we have decided to use a 
saturation model adapted from the Michaelis–Menten model (Johnson and Goody, 2011) to 
predict the riverine DOC concentration ([DOC]) in milligrams per liter (mg L-1) by correlating it 
with discharge (Q) as followed:  




with Q, the specific discharge in millimeters. The two parameters α and β represent 
respectively a potential of maximum DOC concentration we could find at the outlet of the 
watershed and the discharge at which the DOC concentration is half of the maximum DOC 
concentration that aims an asymptote. The model is calculating a daily average concentration 
on the basis of daily discharge and it has already returned good results in an Arctic 
watershed (Fabre et al., 2019). Here we have extended the predictions based on this model 
to large watersheds from other pedo-climatic regions (Figure 56). The predicted fluxes are 
correctly fitting the observed lowest fluxes and are almost matching the highest fluxes for the 
majority of the five selected rivers. 
 




Figure 56: Simulation of daily riverine DOC fluxes at the outlet of the selected river basins. The dots 
represent the observed DOC fluxes and the grey lines represent the predicted DOC fluxes calculated on 
the basis of the observed daily discharges. The daily discharge on the Yangtze River has been averaged 
on the sampling period (2009-2011) based on available data on the 1982-2001 period. 
 
PCAs on the parameters α and β of the DOC model have given us the ways to explore for 
the best correlations between the parameters and a set of environmental variables detailed in 
the Methods section. It has revealed that α is mostly correlated to the soil C content (ORGC) 
while β has returned good correlations with the average annual air temperature (TEMP) with 
respective Pearson’s correlation coefficients of 0.37 and -0.36. The resulting regressions with 
the two variables of interest are presented in Figure 57. α which represent a potential of DOC 
that can be found in the river is higher in watersheds draining soils with high contents of 
organic carbon such as permafrost affected watersheds. In the same way, β is linked to the 
speed to reach the higher concentrations of DOC and is higher in colder watersheds. The 
average values of the parameter α have been found at 7.4 ± 3.7, 7.2 ± 5.6, 5.1 ± 3.7 and 
10.4 ± 8.2 mg.L-1 respectively for tropical, semi-arid, temperate and arctic rivers. In the same 
way, the β parameter values have been returned at, 0.20 ± 0.21, 0.02 ± 0.03, 0.21 ± 0.38 and 
0.49 ± 0.89 mm.day-1 for the respective hydro climatic regions. 
 





Figure 57: Regressions between α and the organic carbon content in the first soil meter and between β 
and the average annual air temperature in the watersheds. 
 
Global daily riverine DOC exports 
It has been shown that DOC fluxes are well represented in the selected rivers presenting 
different environmental characteristics based on the DOC model proposed in this work. Thus, 
we have used the regressions based on the variables ORGC and TEMP detailed in Figure 57 
to propose a set of parameters α and β for each watershed to estimate average daily DOC 
fluxes for most of the main rivers on Earth (see Table 9 in Methods) once daily discharges 
the nearest to the outlet are available. Figure 58 shows the distribution of these daily global 
riverine exports for each climatic group (Figure 58a), each ocean supplied (Figure 58b) and 
each continent (Figure 58c). Concerning climate groups, the tropical and cold rivers 
represent the most important contributions to the DOC fluxes with different behaviors. The 
highest fluxes of tropical rivers are as intense as for cold rivers with a peak near 0.2 TgC.day-
1 but the daily export remains high during the other part of the year. The temperate rivers 
present an early period of high fluxes lasting also about 200 days but it has returned less 
variations with exports going from 0.02 to 0.08 TgC.day-1 while the semi-arid rivers present 
some fluctuations between July and September not relevant compared to the other groups. 
In a same way, the most supplied oceans are the Atlantic Ocean and the Arctic Ocean while 
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the most contributive continents are respectively Asia and South America. This shows the 
impact of the Amazon and the Congo rivers presenting the strongest daily discharges by far 
on Earth but also the clear, short but intense impact of the spring freshets of the Siberian 
rivers flowing into the Arctic Ocean on global fluxes. 
At last, we have been able to extrapolate global riverine DOC fluxes to the oceans based on 
estimates of the water flows to the oceans (GRDC, 2014) and we have compared the 
resulting yearly fluxes with previous estimates (Table 10). The predicted total export of 0.14 
Pg.yr-1 in this paper is lower than those of previous estimates but the returned specific fluxes 
are in the same range. 
 
Figure 58: Simulation of the daily riverine DOC fluxes regarding different distributions: a) by Köppen 
climate group; b) by ocean supplied; c) by continent. 
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Table 10: Exported riverine fluxes of DOC to the oceans at different scales. n represents the number of 
rivers on which the DOC fluxes have been studied and nextra is the number of rivers used to extrapolate or 
refine the global DOC flux. 













100 (140*) 240 208 (170) 164 362 205 199 
Specific flux 
(t.km-2.yr-1) 
1.7 (1.8*)  2.6 (2.1) 1.5 3.1 1.9 2.0 
* based on the Interactive Database of the World’s River Basins (CEO Water Mandate, 2016). 
** based on the NEWS model (Mayorga et al., 2010 
 
Discussion 
Validity of the DOC model 
The model for DOC exports has returned good results regarding the spatial and temporal 
validity (Figure 56). The processes have been well represented on the 5 watersheds 
presented where daily discharges are available for the whole sampling period except for the 
Yangtze River. The DOC model has been fitting in the basins where the data have 
demonstrated an evident variation in DOC concentrations between low and high water flows. 
The basins where the model has fitted with more difficulties and less accuracy are commonly 
those with important anthropization. Indeed, the anthropization leads to a high DOC 
concentration even in the low water periods which implies a low β parameter in the DOC 
model. This model generally represents the observations with a DOC increase correlated 
with the discharge and does not explain abrupt changes as shown in Figure 56. The latter 
could be linked to some parameters not taken into account in by this model or to changes in 
the hydrological functioning of the basin during specific sampling years. The temporal 
dynamic returns accurate results at a daily time step for cold watersheds such as the Yenisei 
River in Figure 56. It also points out the weaknesses of the DOC model for rivers with regular 
DOC concentrations independently of the discharge where the model returns a completely 
constant DOC concentration as on the Amazon River (Figure 52a). Besides, this model 
underlines the need to well measure and/or model river discharge at daily time step in order 
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to obtain good results for DOC concentrations. The rivers where the model has not been able 
to fit could be linked to a lack of data, a bad representation of the hydrological cycle in the 




This study has used a consequent amount of data for DOC in rivers from various databases 
and studies (Figure 50a). These data have been hard to collect and are not sampled with the 
same protocols. The errors linked to the sampling and the analyses are different for each 
watershed and sometimes between 2 datasets for a same watershed as these samplings 
have been done during the last 50 years. The protocols and analyses methods have evolved 
through the years which could disrupt the optimization of the DOC model. Another 
consequent lack in this paper is that riverine DOC has not been importantly studied yet 
compared to other nutrients. The available data are really sparse and samples on more than 
one year are only available in few basins have samples available on more than one year. 
Concerning environmental variables, the values found in this paper are linked to the 
resolution of the datasets. The correlations demonstrated in this paper are relatively 
significant to highlight a pattern but could be refined with better datasets of DOC and more 
precise databases used to determine the environmental variables. 
To predict the average daily DOC fluxes, a database of daily discharge has been created 
based on different datasets (Table 9). Similarly, the daily discharges are not available for the 
same periods on the different rivers of this paper. We have tried to represent an average 
hydrological cycle at daily time step for each river by assuming that this average based on 
multiple years is representative of the hydrological cycle of the watershed. 
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Environmental links with the parameters 
The α parameter explains the potential of maximum DOC concentration in the rivers. This 
potential is reached during the periods of peaks of discharge. Then, the potential is linkable 
with the soils erosion and so to the organic carbon content in soils as it is the main source of 
DOC (Meybeck, 1993; Raymond and Bauer, 2001; Schimel and Weintraub, 2003). The β 
parameter of the model is linked to the speed to reach the highest DOC concentrations. This 
parameter is negatively correlated to the average annual air temperature in the basin (Figure 
57b). The more the basin is cold the more the time to reach the highest concentrations in 
DOC. It could be linked to the optimization of the microbial activity, the main process at the 
origin of the DOC formation. Indeed, the decomposition of the organic carbon in soils leading 
to DOC is performed by specific bacteria activities dependent on the temperature (Balser and 
Wixon, 2009; Conant et al., 2011). 
 
Global estimates of riverine DOC fluxes  
The global riverine DOC export has been returned lower than those of previous works. Our 
estimate is based on 341 watersheds which represent a small part of the total number of 
exoreic basins (Seitzinger et al., 2010; Dai et al., 2012) but represent around 72% of the 
freshwater flow from the main watersheds to the oceans. This dataset could be judged as 
representative of the total water flow and allow the extrapolation of our estimate on the total 
exoreic zones. The main difference with past researches is that this study calculates the 
DOC exports with the daily average discharges of the dataset and extrapolates the results 
based on the yearly average discharges of the remaining main watersheds where daily data 
are not available while previous works have done extrapolations depending on drainage 
areas or based on complex models. Seitzinger et al. (2010) with the NEWS model have also 
focused on the exports of exoreic basins and have returned the closest result from our 
estimates which confirm that our predictions based on a generic model are close to reality. 
However, uncertainties remain important in the estimation of global freshwater flows to the 
Chapitre 4 : Carbone organique dissous et particulaire à l’échelle des bassins versants – approche par 
modélisation 
184 
oceans (Oki and Kanae, 2006; Schlosser and Houser, 2007) which is a main problem in the 
extrapolation of biogeochemical fluxes exported at global scale. An improve in the estimates 
of global water flows to the oceans is necessary to better understand the global dynamic of 
biogeochemical cycles. 
Plus, our global DOC flux highlights the fact that our dataset lacks available daily discharge 
data on key rivers in some parts of the world such as the Indus River and the Salween River 
but also other rivers in India, Myanmar and Indonesia which should be main contributors to 
the flux in the Indian Ocean and to the global flux regarding their average discharge. Indeed, 
the extrapolation assumes that the rivers of the database contained in the latitude zones of 
Figure 54 are representative of all of the rivers in this latitude interval. A main progress to this 
model could be to sample and include other main rivers to be more accurate in the exports 
enounced.  We could also underline a lack of data for the Nile River and other rivers in North 
Africa which could be main drivers of DOC exports in Africa but also representative of their 
respective climate group. A focus on the Arctic rivers is revealing that our flux in this region 
does not fit the ones in previous papers (Ludwig et al., 1996; McClelland et al., 2016). Our 
predictions for the Arctic watersheds could be evaluated as more accurate because we are 
least likely to underestimate or overestimate the impact of the spring freshet with daily time 
step fluxes. 
 
Perspectives of use 
The underestimations and overestimations of the DOC concentrations highlighted in this 
paper lead the authors to think in the use of two similar models instead of one with the first 
one matching the high DOC concentrations and another one focusing on the low DOC 
concentrations. This approach aims to represent in the best possible way the DOC variations 
in time but the choice between one or another model according to the hydrological cycle is 
for now uncertain, should be dependent on the watershed studied and is based on the 
dynamic of the DOC regarding the discharge with hysteresis studies. The contribution of the 
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subsurface flow in a watershed could be a main driver in the choice of the model. As this flow 
is really difficult to obtain for now, a next step to this paper is to implement this model in 
various hydrological models which can determine the different water flow components and to 
determine the parameters of the model directly from modeling inputs.  
In the same way, in front of the uncertainties in the models used to predict the parameters α 
and β highlighted in Figure 57, the importance of obtaining observed DOC data for each 
basin or improve global datasets on organic carbon in soils is primordial to find a suitable set 
of parameters for each watershed and refine the exports at large scale. These 
enhancements are necessary to focus on the dynamic of DOC in rivers and on the effects of 
DOC on other biogeochemical cycles at global scale, particularly on contaminant transports. 
 
Conclusion 
This study has shown that a simple model based on a large dataset of various watersheds 
can represent daily riverine DOC fluxes to the oceans at a global scale and daily riverine 
DOC concentrations for specific basins. On some watersheds, the model simulates daily 
DOC concentrations close to the average concentration. On these basins, the main advance 
of this work is to calculate exported fluxes with daily discharge compared to previous studies. 
The parameters of the model are specific for each watershed and are linked to variables 
related to the formation and the origin of the DOC. This approach could be further introduced 
in modeling tools to study riverine DOC fluxes at global scale in a context of climate change. 
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4.2. Etude du carbone organique particulaire à l’échelle globale 
4.2.1. Analyses des jeux de paramètres obtenus 
Des données ont été rassemblées pour 91 stations et seulement 68 stations ont été gardées 
pour tester l’ajustement avec le modèle pour le COP. Ces 68 stations sont distribuées dans 
49 bassins versants. 63 stations sur les 68 ont renvoyé un ajustement cohérent, ce qui 
représente 92,6 % du jeu de données. Les valeurs pour le paramètre 𝑎 ont été trouvées 
entre 0,0001 et 69,8, le paramètre 𝑏 a été retourné entre 0,0001 et 20,0 alors que le 
paramètre 𝑑 est compris dans l’intervalle 0,95 – 500. 
4.2.2. Représentation du modèle du COP dans les quatre bassins versants 
sélectionnés 
La Figure 59 montre l’application du modèle pour les six bassins versants évoqués dans 
chapitre 2. Sur ces bassins, le modèle du COP a retourné de bons résultats avec différentes 
valeurs pour les trois paramètres. Indépendamment de la charge en sédiments dans le cours 
d’eau, le modèle est capable de représenter le contenu en COP dans les sédiments. Les 
meilleurs ajustements possibles pour les quatre bassins ont renvoyé les jeux de paramètres 
𝑎, 𝑏 et 𝑐 suivants : 0,0001, 4,6 et 37,3 pour l’Oubangui, 15,6, 18,3 et 42,8 pour le Murray, 
0,01, 0,01 et 186,8 pour la Save, 18,7, 0,0001 et 127,8 pour le Mississippi, 69,8 0,37 et 44,6 
pour le Fleuve June (Hwang Ho) et 0,0001, 2,3 et 22,6 pour l’Ienisseï. Au niveau de la 
représentation temporelle, le modèle semble également renvoyer avec une précision notable 
la concentration en COP dans le cours d’eau à différents moments du cycle hydrologique 
des bassins sélectionnés même si les données pour le COP sont assez clairsemées quel 
que soit le bassin comme le montre la Figure 60. 




Figure 59 : Représentation du modèle du COP testée pour les bassins versants sélectionnés. 




Figure 60 : Représentation temporelle de l’évolution du COP observé et simulé sur les bassins 
sélectionnés. Les points en blanc représentent les données observées alors que les points ou courbes en 
gris représentent les données simulées à l’aide du modèle. La courbe en arrière-plan représente le débit 
au point de prélèvement. 
 
4.2.3. Résultats de l’ACP sur le paramètre 𝑑 
L’ACP sur le paramètre 𝑑 a retourné une bonne corrélation avec les variables ABG et Forest 
(Figure 61) avec des coefficients de corrélation linéaire de Bravais-Pearson de 0,43 et -0,40. 
Plus le bassin versant considéré présente une biomasse au sol élevée mais un pourcentage 
de forêts faible, plus le paramètre 𝑑 va être grand (Figure 62). 




Figure 61: Résultats de l'ACP sur le jeu de données disponible pour le modèle du COP. 
 
Figure 62 : Régressions linéaires entre le paramètre d et la biomasse au sol (à gauche) et le pourcentage 
de forêts dans le vassin versant (à droite). 
Les paramètres 𝑎 et 𝑏 du modèle ont déjà été expliqués dans Boithias et al. (2014) mais leur 
dépendance avec le groupe de climat de Köppen-Geiger a été testée pour vérifier si des 
groupes de bassins versants ressortaient pour les trois paramètres 𝑎, 𝑏 et 𝑑 (Figure 63) à 
l’aide du test de Tukey. Ce test a permis de voir si les moyennes des paramètres entre les 
groupes étaient significativement différentes. 




Figure 63 : Tests de Tukey sur les trois paramètres du modèle du COP en fonction des groupes de climats 
de Köppen-Geiger. 
 
Il en résulte que les bassins versants arides et tempérés semblent présenter des paramètres 
𝑎 et 𝑏 plus élevés alors que le paramètre 𝑑 semble plus élevé pour les bassins versants 
tempérés mais aucun groupe ne se détache statistiquement sur aucun des trois paramètres 
d’après le test de Tukey. Le paramètre 𝑎 a renvoyé des valeurs moyennes de 0,0001 ± 
0,0001, 28,4 ± 36,6, 7,8 ± 13,9 et 0,21 ± 0,52 mg.L-1 de TSS respectivement pour les bassins 
tropicaux, arides, tempérés et froids. 𝑏 a donné des moyennes de 4,6 ± 0,01, 6,8 ± 10,1, 4,8 
± 5,4 and 3,0 ± 2,5 % de COP dans les TSS respectivement pour les bassins tropicaux, 
arides, tempérés et froids. Les moyennes pour le paramètre 𝑑 sont de 36,5 ± 9,4 pour les 
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bassins tropicaux, 30,6 ± 17,9 pour les fleuves arides, 159,8 ± 159,0 pour les bassins 
tempérés et 44,8 ± 63,1 pour les bassins froids. 
4.2.4. Validité du modèle 
Le modèle présenté dans cette section a renvoyé de bons résultats en regardant la validité 
temporelle ainsi qu’à différentes échelles (Figure 59 ; Figure 60). Comme les données sur les 
sédiments ne sont généralement pas disponibles au pas de temps journalier, les simulations 
du COP ne se font que sur certains points d’intérêt du cycle hydrologique. Les approches de 
modélisation prenant en compte la simulation des exports de sédiments sont des outils 
pertinents pour pallier à ce problème. 
Jusqu’à présent, le modèle sur le COP proposé par Boithias et al. (2014) ne dépendait que 
de deux paramètres à calibrer en fonction du bassin versant étudié et un paramètre fixé. 
Dans ce projet, il a été mis en évidence la nécessité de mettre trois paramètres variant selon 
le fleuve étudié car la constante du modèle proposée par Boithias et al (2014 ; 9,40) n’était 
pas la meilleure solution pour l’ajustement du paramètre 𝑑. Il a été montré que le modèle sur 
le COP fonctionne bien pour la plupart du cycle hydrologique des bassins versants 
sélectionnées avec un paramètre 𝑑 aussi adaptable selon le cas d’étude. Pour les fleuves où 
le modèle n’a pas pu être validé, il peut s’agir d’un manque de données, d’une mauvaise 
représentation du cycle hydrologique avec les données disponibles ou à d’autres conditions 
qui ne sont pas prises en compte dans le modèle. 
4.2.5. Qualité du jeu de données 
Cette étude a utilisé une quantité conséquente de données sur le COP dans les fleuves à 
l'échelle mondiale provenant de diverses bases de données et études. Toutes les données 
rassemblées ne sont pas échantillonnées avec les mêmes protocoles. Les erreurs liées à 
l'échantillonnage sont différentes pour chaque bassin hydrographique et parfois entre deux 
jeux de données pour un même bassin versant car les périodes d’échantillonnages 
pouvaient avoir des écarts supérieurs à 10 ans pour une base de données rassemblant des 
prélèvements au cours des 50 dernières années. Les protocoles d'échantillonnage ont 
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évolué au cours de cette période, ce qui a pu perturber l'optimisation des modèles de COP. 
Un autre manque conséquent dans cette partie est que le carbone organique fluvial n'a pas 
encore été étudié de manière importante par rapport à beaucoup d'autres éléments nutritifs. 
Les données sont très rares et clairsemées au cours du temps. Seuls quelques bassins 
disposent d'échantillons sur une longue période d’analyse. 
4.2.6. Lien avec les variables environnementales 
Le paramètre 𝑑 du modèle sur le COP est lié à la forme de la courbe. Lorsque la 
concentration de sédiments augmente dans le fleuve, le pourcentage de COP n'est plus 
principalement lié à la matière organique autochtone mais au carbone organique issu de 
l'érosion des premiers horizons de sols fortement concentrés en carbone organique. Ainsi, le 
lien avec la biomasse aérienne avec 𝑐 (Figure 62) semble logique car ABG est liée à la 
concentration de carbone organique dans les premiers mètres résultant de l’activité 
microbienne. De même, la densité en forêts dans les bassins influe sur le paramètre en 
diminuant l’érosion des sols. La corrélation négative avec le paramètre 𝑑 pourrait exprimer 
ce frein à l’érosion. Une variation à prendre en compte dans le paramètre 𝑑 peut être le type 
de sol qui pourrait jouer un rôle dans la vitesse d’érosion ou dans la minéralisation du 
carbone organique ou sa mobilisation et donc accentuer la transition entre concentrations 
fortes et faibles en COP dans les sédiments. Les paramètres 𝑎 et 𝑏 ont déjà été détaillés 
dans Boithias et al. (2014) et représentent respectivement le contenu autochtone en carbone 
organique du fleuve pendant les périodes de faibles débits et le carbone organique dans les 
couches de sol les plus profondes du fait de l'érosion au cours des périodes de forts débits. 
4.2.7. Application du modèle 
Il s’avère que le COP ne présente pas un rôle très important par rapport au COD ou au 
carbone organique du sol dans le processus de dénitrification sur certains bassins versants 
(Bernard-Jannin et al., 2017). Cependant, lors d’événements de crue avec débordement, la 
sédimentation dans les plaines alluviales est possible et une déposition de COP pourrait 
renouveler le stock présent et enrichir les sédiments sur place. Ainsi, la dénitrification 
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pourrait être favorisée par l’apport de COP et pourrait alors être mieux appréhendée dans les 
outils de modélisation en intégrant la variabilité temporelle et spatiale du COP. De plus 
amples recherches sur le rôle du COP dans la dénitrification sont nécessaires notamment 
dans les bassins versants débordants pour tirer de meilleures conclusions. 
Ce modèle contient des limites à son application au pas de temps journalier car les données 
de sédiments ne sont pas disponibles à ce pas de temps sur n’importe quel bassin versant. 
Une alternative à ce problème est l’utilisation d’outils de modélisation capables de simuler les 
sédiments à des pas de temps journaliers dans les bassins versants tels que SWAT. 
 
4.3. Conclusion 
Ce chapitre démontre la possibilité de modéliser les flux de carbone organique dissous et 
particulaire au pas de temps journalier à l’échelle des bassins versants. De par la meilleure 
assimilation du COD par les bactéries dénitrifiantes, de plus amples recherches sur le 
rapport entre le COD et le carbone organique total (COT = COD + COP) pourrait permettre 
d’appréhender le potentiel de dénitrification dans les zones humides alluviales et les cours 
d’eau. Sur certains bassins versants, le modèle simule des concentrations journalières 
proches de la concentration moyenne. Sur ces bassins, l’avancée majeure de ce travail et 





5. Chapitre 5 : Etude de l’hydrologie, des 
flux de sédiments et de carbone 
organique à l’aide de SWAT sur le bassin 
versant de l’Ienisseï 
 
Ce chapitre présente l’efficacité du modèle SWAT pour la partie hydrologie dans un premier 
temps et pour la partie sédiments et carbone organique dans un deuxième temps avec une 
modélisation sur le bassin versant arctique de l’Ienisseï. Les modèles simulant les flux de 
carbone organique particulaire et dissous présentées précédemment ont été implémentées 
dans le modèle hydrologique SWAT et ont été testés sur le bassin versant de l’Ienisseï. Ce 
fleuve a été choisi pour son cycle hydrologique et ses cycles biogéochimiques présentant 
des changements abrupts qui facilitent la représentation des flux d’eau, de sédiments et de 
carbone organique. Ce chapitre a fait l’objet de deux publications : la première, publiée dans 
Water en Juin 2017, présente l’étude des flux d’eau dans le bassin du fait que les approches 
de modélisation sur les bassins arctiques n’ont été que peu étudiées avant ce travail. La 
deuxième, publiée en Juillet 2019 dans Water Research reprend le travail précédent et 
l’adapte en implémentant les modèles de prédiction du carbone organique dans les cours 
d’eau. Enfin, ces approches ont été généralisées aux deux autres cas d’étude de l’Amazone 
et de la Garonne pour en tester la validité sur des bassins versants contrastés.  
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5.1. Contexte et objectifs 
Les deux études présentées dans ce chapitre s’inscrivent dans l’étude de la problématique 
de la fonte des pergélisols dans les bassins versants arctiques face aux changements 
climatiques et de la menace de l’augmentation des concentrations en carbone organique et 
en polluants dans les cours d’eau dû à cette fonte. 
Les pergélisols représentent le plus grand stock de carbone dans les sols à l’échelle de la 
planète. Ainsi, des modifications importantes dans le cycle hydrologique et dans les cycles 
biogéochimiques sont attendues dans les bassins versants arctiques dans les différents 
scénarios climatiques futurs. 
La complexité du fonctionnement des pergélisols, abordée dans ce chapitre, est un réel défi 
pour les modélisateurs. En effet, la saisonnalité des processus de dégel et regel des 
pergélisols affectent grandement les changements annuels du fonctionnement hydrologiques 
des bassins versants contenant du pergélisol (Woo, 1986). 
L’impact des flux de chaleur sur les flux d’eau représente la plus grande problématique dans 
le fonctionnement hydrologique des pergélisols qui est loin d’être résolue (Woo, 1986 ; Boike 
et al., 1998). D’un côté, les modèles basés sur les pergélisols qui simulent de bons résultats 
à large échelle ne fonctionnement pas à plus petite échelle (Jafarov et al., 2012) et 
inversement (Weismüller et al., 2011). D’autre part, les modèles hydrologiques simplifient 
largement les transferts de flux de chaleur dans le sol et les phases de transitions dans la 
zone hyporhéique (Schramm et al., 2007), ont des temps de calculs bien trop importants 
(Rigon et al., 2006), nécessitent beaucoup de calibration (Gusev et al., 2010), ou sont 
simplement incapables de faire du changement d’échelle et ainsi fonctionner à l’échelle du 
bassin versant (Semenova et al., 2013). 
Récemment, des avancées prometteuses ont été démontrées pour des bassins versants en 
Chine à l’aide d’un modèle hydrologique adapté aux régions froides (CRHM ; Zhou et al., 
2013). Des études récentes ont également démontré la faible performance de modèles 
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complexes dans la représentation de l’hydrologie des bassins versants affectés par des 
pergélisols et notamment la mauvaise détection des crues de printemps dues à la fonte de la 
neige et des sols et déterminantes dans le fonctionnement de ces bassins (Finney et al., 
2012 ; Hülsmann et al., 2015). 
Pour la deuxième partie de ce chapitre sur les flux de sédiments et de carbone organique, la 
plupart des modèles utilisés dans ces zones n’intègrent pas des modules simulant les flux de 
sédiments, ce qui est primordial dans notre étude. Pour ceux qui intègrent les simulations de 
sédiments, ils ont généralement besoin de nombreuses données d’entrées et ne présentent 
généralement pas de variabilités spatiale et temporelle (de Vente and Poesen, 2005). De 
plus, peu de modèles ont été appliqués dans les zones à pergélisols car les processus 
impliqués dans les transferts de sédiments et de carbone organique dans ces bassins 
versants n’ont été que peu documentés (Parmentier et al., 2017). Plusieurs modèles ont été 
utilisés par des relations simples (Chikita et al., 2007) ou des modèles empiriques basées 
sur la météorologie (Syvitski, 2002). Comme pour les flux d’eau, de récentes avancées ont 
été faite sur des bassins versants en Chine à l’aide du modèle SWAT (Zhou et al., 2017). 
Pour ce qui est du carbone organique, la relation entre sédiments et COP a été démontré à 
différentes échelles (Martins and Probst, 1991 ; Ludwig et al., 1996 ; Boithias et al., 2014), et 
notamment à l’échelle des grands bassins versants arctiques (McClleland et al., 2016). 
Cependant, les données pour les sédiments et le COP sont rares sur les bassins versants 
arctiques et très peu de données sont disponibles lors de la crue de printemps, lorsque les 
flux de carbone organique sont les plus forts (Dittmar and Kattner, 2003). De la même 
manière, les modélisations du COD ont souvent été faites via des régressions simples avec 
l’estimation LOADEST basée sur des observations (Stubbins et al., 2015 ; Tank et al., 2016), 
ou par des modèles empiriques (Ludwig et al., 1996). Ainsi, le manque de connaissances est 
grand dans la modélisation des flux de sédiments et de carbone organique dans les bassins 
versants arctiques et ce au pas de temps journalier. 
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Par l’étude de l’Ienisseï, fleuve arctique présentant le plus fort débit et les plus forts exports 
de carbone organique total vers l’Océan Arctique, nous avons pu comprendre via la 
modélisation le fonctionnement de ces bassins versants. Nous avons décidé de modéliser à 
l’aide du modèle SWAT les flux d’eau dans un premier temps puis nous nous sommes 
concentrés sur les flux de carbone organique dans un deuxième temps. Ainsi, les principaux 
objectifs de ces études ont été d’analyser, de comprendre et de quantifier les flux d’eau, de 
sédiments et de carbone organique à l’échelle du plus grand bassin versant arctique. De fait, 
nous avons également voulu comprendre le rôle des différents types de pergélisol et de sa 
fonte partielle annuelle dans les dynamiques des flux d’eau, de sédiments et de carbone 
organique 
 
5.2. Principaux résultats et discussions 
Le modèle hydrologique SWAT a été calibré et validé au pas de temps journalier sur la 
période 2003-2016 pour l’hydrologie, les sédiments et le carbone organique. Les paramètres 
du modèle SWAT ont été ajustés pour que la réponse hydrologique s’adapte au mieux aux 
conditions des bassins versants avec pergélisols. 
SWAT a démontré sa capacité à estimer les flux d’eaux, de sédiments et de carbone 
organique au pas de temps journalier et à l’échelle d’un large bassin versant. Grâce à une 
prise en compte précise à travers les paramètres du modèle des conditions particulières de 
météorologie et de propriétés des sols, SWAT a renvoyé de bonnes représentations des pics 
de crue avec des flux annuels moyens de 263 mm.an-1, répartis en 152 mm.an-1 de flux de 
surface (58%), 103 mm.an-1 de flux de subsurface (39%) et 8 mm.an-1 de flux de nappe 
(3%). Ces résultats sont présentés via une modélisation sur une partie réduite du bassin 
versant en aval de deux grands barrages sur les deux principaux cours d’eau et sont plus 
proches des observations que les précédentes modélisations proposées (Fabre et al., 2017). 
Chapitre 5 : Etude de l’hydrologie, des flux de sédiments et de carbone organique à l’aide de SWAT 
sur le bassin versant de l’Ienisseï 
212 
Concernant les flux de sédiments et de carbone organique, ils ont été cette fois-ci établis en 
incluant la totalité du bassin versant arctique. Toujours au pas de temps journalier, les flux 
retournés par notre modélisation s’élèvent à 2,97 t.km-2.an-1, 0,13 t.km-2.an-1 et 1,14 t.km-2.an-
1 respectivement pour les sédiments, le COP et le COD sur la période 2003-2016, ce qui est 
dans l’ordre de grandeur des précédentes estimations. Environ 60% des flux de sédiments, 
de COP et de COD sont exportés durant la crue de printemps. Diverses analyses spatiales 
ont démontré que les zones sans pergélisols du bassin ont retourné de plus grands flux de 
carbone organique que les zones avec pergélisols. Dans un contexte de changement 
climatique, ces résultats démontrent la potentielle boucle de rétroaction dû à l’effet de la 
fonte des pergélisols sur le cycle du carbone (Fabre et al., 2019). 
Les modélisations et les modèles utilisées ont démontré leurs capacités à représenter les 
processus complexes qui se déroulent dans les bassins versants arctiques notamment lors 
des événements de crue. Une prise en compte dans le modèle de l’effet temporel de la fonte 
et du regel progressifs des pergélisols annuellement permettra une meilleure prise en 
compte de l’effet de ces sols sur les cycles de l’eau et du carbone. 
En se concentrant sur les crues printanières, un décalage de quelques jours entre 
observations et simulations semble être présent dû à la gestion difficile de la fonte de la 
neige sur les grands bassins versants. Le gradient altitudinal sur l’Ienisseï étant très grand, 
la conceptualisation de la fonte de la neige pourrait être améliorée en complexifiant le 
modèle. Au vu des résultats obtenus, un modèle simplifié pour notre étude peut être 
conservé. Un travail plus précis sur les périodes de crue difficiles à modéliser pourrait 
renvoyer des résultats encore meilleurs. Les modèles utilisées pour modéliser les flux de 
COP et de COD devront être testés sur de plus nombreux bassins versants avec des 
conditions pédoclimatiques différentes pour démontrer leur universalité. 
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Ces résultats encourageants pourront permettre d’étudier les flux de polluants transportés 
par le carbone organique ainsi que d’estimer avec plus de précision les futurs flux d’eau, de 
sédiments et de carbone organique exportés par les bassins versants arctiques.  
5.3. Conclusion 
Les objectifs de ce chapitre ont été d’analyser les flux d’eau, de sédiments et de carbone 
organique et les chemins qu’ils empruntent dans les bassins versants arctiques ainsi que de 
produire un modèle performant capable de représenter le fonctionnement des pergélisols. 
Cette étude a permis de comprendre et de quantifier ces flux à l’exutoire du bassin versant 
arctique présentant le plus fort débit et le plus fort flux de COD tout en intégrant une 
variabilité spatiale dans chaque sous bassin. Ce sont les premières études à présenter une 
variabilité spatio-temporelle en intégrant différents types de pergélisols et à estimer les flux 
au pas de temps journalier. Les résultats présentés peuvent être interprétés comme plus 
précis que les précédentes études car ils intègrent les périodes de hautes eaux qui sont les 
plus exportatrices des différents éléments. Ce chapitre démontre également que l’utilisation 
du pas de temps journalier est primordial dans l’étude des bassins versants arctiques tant la 
crue printanière se déclenche en seulement quelques jours. 
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418. https://doi.org/10.1016/j.watres.2019.04.018 
- Fabre, C., Sauvage, S., Tananaev, N., Noël, G.E., Teisserenc, R., Probst, J.L., Sánchez-
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Abstract: Modification of the hydrological cycle and, subsequently, of other global cycles is expected
in Arctic watersheds owing to global change. Future climate scenarios imply widespread permafrost
degradation caused by an increase in air temperature, and the expected effect on permafrost hydrology
is immense. This study aims at analyzing, and quantifying the daily water transfer in the largest
Arctic river system, the Yenisei River in central Siberia, Russia, partially underlain by permafrost.
The semi-distributed SWAT (Soil and Water Assessment Tool) hydrological model has been calibrated
and validated at a daily time step in historical discharge simulations for the 2003–2014 period.
The model parameters have been adjusted to embrace the hydrological features of permafrost. SWAT
is shown capable to estimate water fluxes at a daily time step, especially during unfrozen periods, once
are considered specific climatic and soils conditions adapted to a permafrost watershed. The model
simulates average annual contribution to runoff of 263 millimeters per year (mm yr−1) distributed
as 152 mm yr−1 (58%) of surface runoff, 103 mm yr−1 (39%) of lateral flow and 8 mm yr−1 (3%) of
return flow from the aquifer. These results are integrated on a reduced basin area downstream from
large dams and are closer to observations than previous modeling exercises.
Keywords: permafrost; modeling; hydrology; water; Yenisei River; SWAT
1. Introduction
Ongoing climate change became consensual through a plethora of studies [1]. This global warming
is particularly important at high latitudes because of the Arctic amplification effect [2]. Significant
alteration of the hydrological cycle and, subsequently, in other global cycles is expected in Arctic
watersheds [3–6]. Arctic hydrology is poorly understood, and largely understudied, compared to
lower and mid–latitudes [7,8]. Arctic catchments are genuinely remote areas, where data acquisition is
complicated by natural conditions, logistics and societal issues. Field studies are scarce and these data,
particularly for the Russian territory, are virtually unexposed to a wider international audience [9].
Most of the largest Arctic rivers are followed by an extremely limited number of gauging stations,
which is steadily declining throughout last decades [10].
The complexity of Arctic hydrology is also a challenge for the modelers. Insolation seasonality
affects the energy state of Arctic watersheds and an enormous difference in energy input between the
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seasons. Hydrological processes follow this pattern, and are virtually stagnant in winter while highly
dynamic in transition seasons, i.e., during spring freshet [11]. Water in the Arctic alternates between
ice and liquid phases on a seasonal basis, both in surface and subsurface compartments. This regular
phase transition implies sound modifications of runoff storage and pathways with the presence of
permafrost, controlled by the active layer depth and its intra-annual fluctuations [12].
Permafrost hydrology emerged as a distinct branch of hydrological sciences in the U.S. in early
1980s, when sufficient data on the water balance and runoff regime of the High Arctic Rivers became
available [13]. It has been widely acknowledged since then that the interaction of water fluxes and soil
freeze-thaw processes has by far the most important hydrological effect in permafrost environment.
The seasonally-thawed (active) layer accommodates the totality of hydrogeochemical activities in the
continuous permafrost areas, the statement which became a ‘mantra’ since this keystone publication
by M.-K. Woo saw the light. Water transport in the soil is only possible when the active layer is
thawed, since frozen soil effectively acts as an aquitard [14]. Depending on soil properties and regional
climate, the active layer can attain the thickness from first tens of centimeters to more than 2 m in
the continuous permafrost zone [15,16]. Thicker active layer limits the occurrence of surface flow,
but promotes deeper percolation of water, participation of deeper soil layers in water transfer in pores
or unfrozen corridors [17].
The seasonality of freeze-thaw processes affects the changes in hydraulic properties of permafrost
soils, and the watershed hydrology in general [13]. Early in winter the active layer is completely frozen,
and flow is interrupted even in major Arctic catchments, e.g., the Yana (basin area A = 90,000 km2) and
the Anabar (A = 107,000 km2) Rivers. During the spring, solar radiation penetrates the snow cover,
starting the annual cycle of active layer development. By late autumn, the active layer reaches its
deeper limit and water can travel freely in the upper meters of the soil profile. During winter, the active
layer freezes again from the bottom and from the top and snow starts to accumulate.
Hence, while the soil is part-time frozen, precipitation mostly follows the surface and shallow
subsurface pathways. Deep subsurface flow enters the hydrological stage seasonally, mostly in
discontinuous permafrost. Freeze-thaw processes affect moisture storage in soils by limiting the
infiltration and partitioning of water fluxes between surface and subsurface compartments [9].
The average flow partitioning between these compartments at the outlet of a permafrost watershed
should be completely different from those found in other latitudes. Hydrogeological regime is
insufficiently studied in permafrost areas [7,18], though several efforts have been made in recent years
both to compile existing observations and to model permafrost–groundwater interactions [12,19–21].
Previous experiments in the Arctic domain permitted the establishment of an estimation of this
precipitations and flows distribution. They found a ratio close to 50/50 between rainfall and snow for
the Yenisei watershed [22]. Only one study tested the flows distribution for Arctic watersheds and
they established a 60/40 ratio for surface and subsurface flows [17]. Snowpack contribution to the
water balance has an important impact on the behavior of the river throughout the year. The release
of a large part, up to 50% in some regions [9], of precipitation by snowmelt is responsible of a spring
freshet in the Arctic rivers, occurring in May and June [23]. Arctic river ice breaks up between April
and June. One-third to roughly half of the annual discharge delivered to the Arctic Ocean occurs from
May to July [23].
The hydrological effects of the frozen ground are best detectable in the regions completely
underlain by permafrost, i.e., in continuous permafrost zone with 90—100% areal coverage.
In discontinuous permafrost, with 50–90% coverage, unfrozen areas represent significant pathways for
both shallow and deep subsurface waters [12]. Farther south, in the sporadic (10–50%) and isolated
(less than 10%) permafrost zones, hydrological significance of frozen ground is negligible, and is
perceivable only locally. These four permafrost types constitute respectively 54%, 16%, 14% and 16%
of permafrost soils in the Northern Circumpolar Region [24].
Coupled heat and water fluxes calculation represents the major concern in permafrost hydrology
and this issue is far from being resolved [13,25]. Permafrost models perform predominantly at the
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large scale and rarely downscale for hydrological processes [26], or, being downscaled and adjusted for
hydraulic effects, are not designed to reproduce water fluxes at the catchment scale [27]. Hydrological
models, in their turn, largely oversimplify soil heat transfer and phase transitions in the subsurface
compartment [28], computationally heavy [29], require over-calibration [30], or are explicitly incapable
to upscale point, or stand-scale, permafrost features to the whole catchment volume [31]. Promising
results have been obtained recently using a modular Cold Regions Hydrological Model (CRHM)
for two permafrost watersheds in western China [32]. Introduction of water-permafrost interactions
to the surface runoff module of a global land surface model (JULES) showed unexpectedly poor
performance of the snowmelt water routing module, making JULES incapable to reproduce spring
flood peak on the Lena River [33]. Snowmelt representation in other hydrological models deems to be
imprecise [28]. The effect of permafrost continuity, in a spatial context, is rarely taken into account
explicitly. Hülsmann et al. [34] diagnosed major modeling issues in a relevant study.
This work aims to analyze, to understand and to quantify water fluxes dynamics for a big
permafrost watershed, the Yenisei watershed scale (2,540,000 km2 [23]) using the hydrological modeling
approach coupled to discharge data at daily time scale at the outlet of the watershed. The objectives of
the study are:
• to evaluate the role of permafrost soils in water transfer,
• to identify the hydrologically relevant features for each permafrost class, and the runoff routing
through a large Arctic watershed of the Yenisei River,
• to characterize and quantify the different hydrological pathways,
• to perform hydrological modeling of the Yenisei River at daily time step, accounting




2.1.1. Daily Modeled Discharge
Daily discharge is correctly predicted during the validation period (Figure 1). Some peaks are
underestimated by the model (e.g., May 2005) while others are overestimated (e.g., May 2008) but
the global behavior of the modeling is good with a good detection of the high flow periods. After
the freshets, our modeling underestimates sometimes the recession (e.g., 2006) and the low flows
(e.g., 2009 and 2010). The statistical performance is satisfactory with a Nash and Sutcliffe Efficiency
(NSE) and a coefficient of determination (R2) above 0.75 in the calibration and in the validation
period and with reasonable percent bias (PBIAS) and root mean square error-observations standard
deviation ratio (RSR) (Figure 1). For a daily time step modeling, our results are considered as very
good. Table 1 details the goodness of indices for low and high flow periods. The discharges above
30,000 m3 s−1 represent a small part of the observed discharges and are not as well predicted as the
low flow discharges which is especially seeable with the R2. The PBIAS confirms this statement by
revealing an underestimation of high flows by the model.
Water 2017, 9, 418 4 of 22
Table 1. Goodness of indices discretized by flow periods. Here, the discharge is considered high when
it exceeds 30,000 m3 s−1.
Daily Time Step Modeling Monthly Time Step Modeling
Number of Values Calibration Validation Calibration Validation
Low flow periods 1175 NSE 0.70 0.66 0.87 0.74
R2 0.55 0.50 0.57 0.80
PBIAS 2.0 −1.0 7.6 2.0
RSR 0.43 0.67 0.36 0.51
High flow periods 189 NSE 0.75 0.78 0.71 0.86
R2 0.37 0.44 0.08 0.56
PBIAS 25.7 22.0 30.5 19.2
RSR 0.52 0.45 0.54 0.37Water 2017, 9, 418  4 of 22 
 
 





















Figure 1. Daily simulated hydrograph co to daily observations at the Y nis i outlet with
goodness of indices. In orange is represente t e 95 zone resulting from the last SWAT-CUP run.
We observe a good dynamic and a good representation of spring floods.
2.1.2. Comparison with the Modeling at a Monthly Time Step
Compared to the daily modeled discharge, the monthly time step modeling underestimates
considerably the freshets with peaks not exceeding 70,000 m3 s−1 (Figure 2). But, low flow periods are
as well represented with this time step than with daily time step and the same uncertainties remain
concerning under and overestimations by the model. However, our modeling at a monthly time step
predict correctly the average monthly discharge during the validation period. In details, the monthly
predictions are often higher than the daily predictions during the increase in discharge (Figure 2).
On the contrary, the rec ssion and the low flow periods a e hig r in the daily time step modeling.
The change in the time step has a low impact in the statistical performance which is in the same range
than the one in Figure 1. The NSE and the R2 incre se by less than 0.1. The rising i due to the loss
of information by changing the time step. The crushing of the predictions at a monthly time step are
underlined by a lower R2 during high flow periods (Table 1). Nevertheless, the statistical analysis
during low flow periods is close to the one for daily time step modeling.

























Figure 2. Simulation at a monthly time step at the Yenisei outlet compared to the daily simulation and
observations shown in Figure 1 with goodness of indices for the monthly simulation. The peaks are not
as well represented but the dynamic low flo s are still respected. The hatched zones represents the
periods where the monthly modeled discharge is higher than the daily modeled discharge.
2.2. Modeled Water Balance
By integrating the reservoirs and the total area of the watershed in the global water balance,
the modeled mean annual discharge at the outlet is 237.8 millimeters per year (mm yr−1) with a
standard deviation of 38.7 mm yr−1. The yearly average predicted water balance is close to the
observed one with a lack of 3.8 mm yr−1 of water (Table 2).
As inputs flows, the model returns a ratio of 56/44 for rainfall/snowfall distribution with amounts
of respectively 265.7 and 206.3 mm yr−1 resulting in an average annual precipitation amount of
472 mm yr−1. Evapotranspiration is returned as 199 mm yr−1, or 42% of total precipitation, with a
potential evapotranspiration of 364 mm yr−1. Sublimation reaches 10.5 mm yr−1, or 5.5% of the annual
snowfall. Percolation is as low as 11 mm yr−1.
Concerning the flows entering the river, the reservoirs are excluded from the average water
balance. Only are considered here fluxes flowing on the slopes of the watershed. The following
results are only integrating the modeled basin surface, that is to say 1,383,398 km2 as mentioned
before, or approximately 58% of the total watershed area at the Igarka gauging station (2,440,000 km2).
Simulated average annual water flow is 263 mm yr−1. Surface runoff contributes to the streamflow for
152 mm yr−1, lateral runoff represents 103 mm yr−1 of the streamflow and the return flow from the
shallow aquifer participates for 8 mm yr−1 (which corresponds to 58%, 39% and 3% of the contribution
to the streamflow). The surface runoff is dominant during the discharge peak after snowmelt (Figure 3).
The surface runoff is still dominant after the increase in discharge at the beginning of the third period
(see Materials and Methods) because permafrost has not yet thawed. The lateral runoff is mostly
present during the third period after the recession but explains most of the discharge during the
fourth period when permafrost is freezing again from the top and the bottom and when snow starts
to accumulate (see Materials and Methods). The groundwater flow is low regardless the season but
follow the same trend as the lateral runoff being present after permafrost unfreezing.
Regarding the respect of the water flows distribution in the basin, the hypotheses on the
permafrost properties which have been done upper (see Materials and Methods) seem good.
By comparing average daily precipitations and average air temperature in the whole basin and
the average flows distribution, we underline the water stock which is not restituted to the outlet before
snowmelt (Figure 3). Temperature is the main vector in the distribution of water by melting snow
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and unfreezing permafrost. At the beginning of the snowmelt, the discharge at the outlet comes from
surface runoff while during the recession, because the active layer is larger, lateral runoff explains a
bigger part of the discharge.
Table 2. Interannual mean of water fluxes at the Yenisei outlet compared to previous studies.
The discharges and specific discharges are calculated with the watershed area at the outlet: 2,440,000 km2.













Years 2003–2013 2003–2013 1989–1999 1980–1988 1980–1994 1901–2010
Data Observed Simulated Simulated Simulated Simulated Simulated Simulated Simulated
Model SWAT TOPMODEL RiTHM LMDZ TRIP AMIP2 SDGVM
Runoff (mm yr−1) 241.6 ± 31.3 237.8 ± 38.7 140 140.6 151.7 ± 44.3 179 189 273.8
Discharge
(109 m3 yr−1) 589.5 ± 76.4 580.2 ± 94.4 341.6 343.1 370.1 ± 108.1 436.8 461.2 668.1
Difference with
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i r . Intera nual spatial average contribution to the streamflow per day for all the HRUs.
We hi light 4 periods with 4 different hydrological behaviors corresponding to the conceptual
model described in Materials and methods. In the boxes are noted the accumulated contribution
on each period for surface runoff (S), lateral runoff (L) and groundwater (G). The average amount
of precipitations per day and the average air temperature in the whole basin are also represented.
The horizontal lines correspond to the modeled limits of snowfall (dashed line, 1.52 ◦C) and sno elt
(solid line, 4.75 ◦C) te perature (see Table 2). The vertical lines which separates the periods represents
the date when temperature reaches the limits defined.
. . ransfer
t ti i t i fl f s rf ,
ater runof s has been performed in order to f llow the water flows in the watershed. We hav
focused on the year 2013 because it yields the best resul s compared to the rest of the study period
(NSE: 0.79; R2: 0.87). Figure 4 shows cartographies of water flows contribution to streamflow at
points of interest highlighted in Figure 5. The increase in discharge is mainly explained
i t t i l t l r ff i t S t f t e basi . i t
f the active layer which occurs firstly in the South and allows the late al runoff.
At th peak of discharge, the active layer has unfrozen and surface and lateral runoff are possible in
a large part of the basin. Then, th d cr ase in discharge is mostly sustained by s bsurface runoff
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and local precipitation events which completes the analysis done with the Figure 3. The groundwater
contribution is only significant in the southern parts of the watershed where the permafrost is not
present and seems to not impact significantly the watershed functioning.Water 2017, 9, 418  7 of 22 
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Figure 4. Spatial water flows dynamics at different key periods of the year 2013 in the Yenisei watershed
(frozen period, unfreezing, peak of discharge and recession; see Figure 5). The strong disturbance in
the surface and lateral runoffs during snowmelt and permafrost unfreezing is clear.
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Figure 5. Representation of the modeled discharge at the Yenisei outlet.
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The water contribution to streamflow are mostly dependent on the presence or not of permafrost
(Figure 6). The surface runoff is doubled in sporadic zones which could be linked to a rapid increase in
temperature and a rapid snowmelt in these regions. The lateral flow remain in the same range in each
type of permafrost. But, in the permafrost free zones, the flow is lowered as water can be transferred in
the aquifer and as expected, the groundwater flow is only significant in the zones where no permafrost
is found. The absence of permafrost implies a recharge of the aquifer which provokes a return flow.
Nevertheless, we observe a decrease from sporadic to isolated permafrost zones in both surface and
lateral runoff. As isolated permafrost zones present higher temperature, this decrease could be linked
to a highest evapotranspiration.
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in Canadian watersheds with a ratio of 60/40 [17]. The low contribution (3%) of deep groundwater
to the annual modeled streamflow is as expected for this hydrological system [19]. The averag
percolation rate is low, as it is naturally restricted in permafrost landsc pes by an im rmeable
boundary of the active layer bottom.
is auto atic adjustment calibrates all the parameters together by creating
a batch of p rameters for a ru and it returns the best comb nation of parameters afte all runs.
The strong influence of the snow behavior is clear in this model re arding the sensitivity analysi
results (Table 4; see Materials and Methods). Snowmelt and meltwater routing are the main primers of
the Yenisei River hydrology. Automatic calibration have not included the para eters I
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SLSOIL (depth to impermeable layer and slope length for lateral subsurface flow). They have been
found to be extremely influential and they have implied strong changes in the hydrological regime,
which pulled the results too far away from the reality.
Several parameters have been manually calibrated according to literature while others have been
calibrated in order to return values in the hydrological cycle close to observations in literature. Ranges
for snowfall and snowmelt parameters (SFTMP, SMTMP, SMFMX, SMFMN, SNO50COV and TIMP;
see Materials and Methods) have been established by expertise and the final values have been kept for
representing well the flows peaks and the distribution between snowfall and rainfall. The minimum
snow water content that corresponds to 100% snow cover in millimeters (SNOCOVMX) has been
approached with literature [37]. The DEP_IMP parameter, representing the maximum depth of the
active layer, has been established with the work of Zhang et al. (2005) [15] as mentioned before.
The SLSOIL parameter has been fixed for representing correctly the distribution between surface and
subsurface runoff according to Carey and Woo [17] which seems to be a good representation of the
flows distribution in permafrost soils. Finally, the three last parameters (CANMX, LAT_TTIME and
ESCO) have been adjusted using the work of Hülsmann et al. [38].
The system definition could be discussed. By taking the reservoirs out of the conceptualization,
we avoid strong controllers of the water and other elements transfer. Considering the two last reservoirs
as water inlets is a good first approach in order to reproduce the behavior of water in these areas
but can be improved. By integrating in the modeling the reservoirs managements, and by this way
the whole upstream part of the watershed, the model would be enhanced making the refinement of
our predictions possible. On the other hand, the discharge has been checked by a quick comparison
between observations and predictions at the exit of the Boguchany reservoir on the Angara River and
at the exits of the Nizhnyaya Tunguska and the Podkamennaya Tunguska tributaries with observed
data available on the 2008–2013 period, which confirms our assumptions in different zones of the
modeled watershed (see Materials and Methods). The introduction of an active layer in the modeling
by using the parameter DEP_IMP allows a good representation of permafrost characteristics and thus
a water flows distribution representative of Arctic watersheds.
Simulated water fluxes are closer to observations than in other previous studies (Table 2). It could
be explained by our good representation of high flow periods while previous studies did not succeed
in representing the snowmelt contribution to streamflow [33]. By integrating snowmelt and permafrost
unfreezing events in the modeling, we can argue that this study returns more precise predictions than
past researches. Nevertheless, approximately 3.8 mm yr−1 are still missing in the annual average
discharge but the difference in the water balance is the lowest compared to past researches and is less
than 10% of the total runoff (Table 2). A focus on the high flows during the whole period and on low
flows which are underestimated (Table 1) during some summers (e.g., 2006, 2007 and 2008) could be
done to allow a first good improvement of our modeling. These missing 3.8 mm yr−1 could also come
from the low number of the real meteorological stations used as inputs. With data from only 9 stations,
we could have missed precipitation events after the spring freshet in sub-catchments, as observed
in Figure 3. Other precipitation data are available in the Yenisei watershed but not easily accessible.
By collecting all these data, new stations could be implemented in the model and an improvement in
the capacity of the model to represent low flow periods could be reached.
Finally, we have selected a small number of discharge data during freshets because the confidence
level accorded to the rating curve method is low in Arctic watersheds due to the quick increase in
discharge. It implies difficulties to study the hydrology in the watershed. Our calibration and statistical
analysis performances are reduced by this strict selection of data in the ArcticGRO dataset during
these particular periods.
3.2. Future Modeling Improvements for the Arctic Rivers
This study includes new strengths in modeling permafrost hydrology. We have shown the
importance of modeling at a daily time step in Arctic watersheds to collect more information on the
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hydrological behavior of those basins. Modeling at a monthly time step limits the understanding of
the freshet and of the water pathways. The transition from low flow to high flow periods occurs in few
days and a daily time step modeling allows more precise predictions. Monthly time step modeling
approaches the permafrost hydrology observed in the daily time step modeling especially for low flow
periods, but the peaks are strongly reduced and do not match the observations due to the low observed
data available during high-flows periods as shown in Table 1 which has definitely repercussions on the
spatial discretization of water pathways. Precisely, daily time step modeling permits a spatial study of
water pathways on days of interest which is important to characterize the origin of the water and the
snowmelt intensity (Figure 4).
By integrating high flow periods, by conceptualizing and implementing the active layer in a model
and by including each type of permafrost in the study, the obtained results are better than that from
previous efforts. This study is the first study following spatially water flows from each compartment
during the year. On the other hand, this research reveals some weaknesses. Unlike the work of
Zhang et al. (2005) [15], the active layer is not implemented variable temporally and not at the same
scale. Each sub-basin has received a value of the depth to the impervious layer depending on the type
of permafrost according to the paper of Zhang et al. (2005) [15] and to expertise. A reconsideration of
this parameters at a smaller scale could increase the goodness of the returned results or an integration
of the active layer model by Zhang et al. (2005) [15] to refine the spatial representation of the active
layer in our modeling could be a good improvement. In a same time, the snow cover extent could be
checked as it is already studied by remote sensing [37].
However, improvements in the assumptions made in this modeling could be introduced.
The representation of the active layer, which has the biggest influence on the distribution of flows,
allows a good representation of the peaks and the recessions. But, the hypothesis used to represent the
active layer with only spatial variations is weak because in reality, the active layer thickness varies
also temporally as shown before. As a first perspective, the conceptualization could be improved by
implementing the temporal fluctuation of the active layer and to better represent the dynamic of soils
conditions. In order to achieve this goal, models available for big watersheds scale should integrate
other equations and parameters adapted to permafrost soils. The most straight and evident way is
the development of a separate SWAT module for soil physics and heat transfer. This implies also the
development of a dedicated open database of permafrost soil properties, including heat transmissivity
and the like. This module will make the model computationally more demanding, but this is the only
way of providing relevant hydrological forecasts based on future climate scenarios.
3.3. Limit of the Model for Permafrost Soils
The SWAT model allows spatial and temporal predictions of hydrological fluxes in a large Arctic
watershed. Some other models could have returned more precise results but with a need of larger
number of measured variables which, unlike the variables used in SWAT, are quite difficult to collect.
It could be interesting to use the Hydrograph model on the Yenisei because it has already been
successfully used on another big arctic watershed, the Lena River [39], and then compare the model
performance on catchments presenting permafrost soils. Explicit permafrost description through heat
fluxes and variable active layer depth is not available, though essential for permafrost catchment
modeling. The SWAT model does not currently include soil heat transfer module, as it is an overkill
for more temperate regions.
4. Materials and Methods
4.1. Study Area
The Yenisei River has the seventh largest watershed worldwide, and the largest in the Arctic
domain, with a basin area of 2,540,000 km2 [23]. The Yenisei is the fifth longest river in the world
(4803 km [23]) with the sixth biggest discharge at the outlet (17,700–19,900 m3 s−1 [23,40–42]). The main
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stream comes from Western Sayan Mountains (Southern Siberia), crosses the Central Siberia in south
to north direction, and drains into the Kara Sea (Figure 7). Its largest tributary, the Angara River,
comes from Mongolia and is fed by the Lake Baikal, the biggest freshwater reserve on Earth [43].
Its average discharge is 4500 m3 s−1 and it sustained water flow during the frozen period with an
average discharge of 3000 m3 s−1. The mean annual discharge at the Yenisei outlet approaches
20,000 m3 s−1 with peaks exceeding 100,000 m3 s−1 during the highest freshets; low flow discharge
around 6000 m3 s−1 during winter is mainly sustained by water releases by dams [42].
The Yenisei watershed embodies three geographically distinct regions: mountainous headwater
area of the Southern Siberia at the southern limit of the watershed, a relatively plain area of boreal forest
in its central and northern parts, and Central Siberian Plateau in the northern part of its northernmost
large tributary basin, the Nizhnyaya Tunguska River (Figure 7). The mean elevation is 670 m and the
average basin slope is 0.2% [23].
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Permafrost soils overlay 90% of the Yenisei watershed and are distributed as followed: 34% of
continuous permafrost, 11% of discontinuous permafrost and 45% of sporadic and isolated permafrost
(Figure 8c [44]). It may influence hydrology, as mentioned before, and a lag time for snowmelt should
be taken into account in the conceptual model.Water 2017, 9, 418  12 of 22 
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means, currently available  in the model  interface. Finally, hydropower generation is an  important 
activity in the Yenisei basin, related to metallurgy which is highly energy‐consumptive. Thus, seven 
Figure 8. Soils, land use and per afrost distribution along the enisei atershed. (a) Soils distribution
fro the Harmonized World Soil Database at a 1 km resolution. We see a large diversity of soils among
the whole watershed; (b) Land use distribution from the Global Land Cover 2000 Database at a 1 km
resolution. The forest classes correspond to the tundra distribution. The shrub cover classes correspond
t the taiga; (c) Model adaptation of the Ye isei watershed and permafrost xtent. Th GIS map
classifies permafrost types a the percentage of x ent: continuous (90–100%), discontinuous (50–90%),
sporadic (10–50%) and isolated (0–10%). Source: National Snow nd Ice Data Ce ter (NSIDC), based
on Brown et al. (1998) [45].
The watershed outlet has been established near Igarka (67◦27′55” N, 86◦36′09” E), since the river
flow downstream from this settlement is affected by the marine influence, causing perturbations in
discharge and a salinity increase which disturbs water chemistry. Discharge data are available at the
outlet (see Section 3.2 for description).
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Several physiographical objections complicate our modeling exercise. Firstly, uneven permafrost
distribution across the watershed forces to implement different modeling strategies for the sub-basins,
or even their parts, void of permafrost and for those which are perennially frozen. Secondly, the SWAT
model does not provide a separate module for soil physics and heat transfer calculations, so the active
layer presence and development are to be accounted for, using only the means, currently available in
the model interface. Finally, hydropower generation is an important activity in the Yenisei basin, related
to metallurgy which is highly energy-consumptive. Thus, seven large dams have been constructed on
the Yenisei and the Angara rivers in the 1960s and 1970s, actually maintaining a minimum daily flow
ca. 6000 m3 s−1 at the outlet throughout the low flows season.
4.2. Observed Data
Observed discharge data are available at the basin outlet at a daily timestep, originating from
daily water stage observations at the Igarka gauging station [46]. Water stage values are recalculated to
daily flow values using a rating curve, which is not openly available. Daily flow values at this station
were measured regularly from 1930s to late 1980s at a cross-section around 3 km downstream from the
water stage gauge, using the standard velocity-area method [47]. Stream velocity was measured at
several verticals from a boat using a propeller device at five depth points. To our knowledge, the most
recent direct flow measurement at the Igarka gauge dates back to 2003.
Daily flow data used in this paper for calibration and verification purposes for the period between
1999 and 2014 comes from the Arctic Great Rivers Observatory (ArcticGRO) dataset (Table 3). Daily
discharge data at the large dams exits and at the tributaries outlets are available from the Roshydromet
online database (Table 3) for the 2008–2013 period. During the freshet, the discharge is not measured
because of field difficulties but estimated. The confidence accorded to these data is low so we exclude
them of the dataset for this study. Since the reservoirs management practices are not publicly available,
we exclude from consideration the basin areas upstream from the Krasnoyarsk hydropower station
(HPS) on the Yenisei River, and upstream from the Ust’-Ilimsk HPS on the Angara River which reduce
the area of the basin to 1,383,398 km2 (Figure 8c). The Ust’-Ilimsk HPS is downstream the Lake Baikal
and then integrates its water delivery. On the Angara, the most downstream reservoir is currently the
Boguchany HPS, but it has been under construction until 2013 and is thus considered as having no
significant impact on flow redistribution in the preceding years. These two mentioned HPSs have been
considered as inlets in the model, delivering an average daily flow of 3000 m3 s−1 each.
Table 3. SWAT data inputs and observations datasets.
Data Type Observations Resolution Source
Digital
Elevation (DEM) - 500 m
Digital Elevation Data
(http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html)
Soil dataset - 1 km




dataset - 1 km




dataset - - Natural Earth (http://www.naturalearthdata.com)
River discharge 2003–2013 - Arctic Great Rivers Observatory (http://arcticgreatrivers.org/)
Reservoirs
deliveries 2008–2014 - Roshydromet (https://gmvo.skniivh.ru/)
Meteorological
dataset 1999–2014 -
Observed: Global center for meteorological data, VNIIGMI-MCD,
Region of Moscou (http://aisori.meteo.ru/ClimateR)
Simulated: Climate Forecast System Reanalysis (CFSR) Model
(http://globalweather.tamu.edu/)
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4.3. Model Choice
Different models have been used in past researches to simulate permafrost hydrology.
The TOPMODEL used by Stieglitz et al. (1999) [48] on the Imnavait Creek watershed in Alaska (2 km2)
and by Finney et al. (2012) [33] on the biggest Arctic watersheds is a surface runoff model which
show its limits for Arctic watersheds by omitting lateral and return flows from the modeled water
cycle. The Topoflow model used by Schramm et al. (2007) [28] is a spatially distributed, process-based
hydrological model, designed primarily for permafrost catchments. This model is able to correctly
reproduce the hydrological processes in Arctic systems but seems not easy to use for large catchments
because it requires strong calculations and does not take into account soil properties at different depths.
Though, modeling at large scale have been performed. The Hydrograph model [39] has been used
at small and very large scale (the Lena basin) in numerous studies. This model estimates the heat
fluxes and permafrost hydrology with good accuracy at a stand-scale [30], but its applicability is
limited by a virtually random spatial distribution of model parameters, expulsion of lateral flow from
model equations, and oversimplistic channel routing description. The RiTHM model is an adaptation
of the MODCOU model, which is a regional spatially-distributed model and can estimate surface
runoff, infiltration and return flow from groundwater to the streamflow. Again, by not taking into
account lateral flows in model equations, permafrost hydrology is not estimated with accuracy [49].
Nohara et al. (2006) [50] have performed a simulation on different catchments in the world using TRIP,
a model that considers the water transport in the watershed as a displacement of water depending on
the velocity of water. This model does not handle human implications in the water cycle (e.g., dams)
and does not include evaporation and sublimation module, which are essential in Arctic systems.
The LMDZ model has been applied to some of the northernmost basins in the world including the
Yenisei River basin [51]. This model handles snowmelt but does not consider percolation processes,
which is useless in order to represent the active layer dynamics. In a same way, the SDGVM tool has
been used in a multi-model analysis on various watersheds on a large period of study (1901–2010 [52]).
This model is adapted to plant growth but provides runoff outputs. Future improvements in this model
will allow handling of permafrost soils and snow behavior but is still unable to correctly represent
permafrost hydrology.
The Soil and Water Assessment Tool (SWAT) is a hydro-agro-climatological model developed
by USDA Agricultural Research Service (USDA-ARS; Temple, TX, USA) and Texas A&M AgriLife
Research (College Station, TX, USA) [53]. Its performance has already been tested at multiple
catchments of different sizes and in various physiographical settings ([54–58] and references therein).
It is a semi-distributed model which has been firstly designed to predict impacts of human activities
on water management in ungauged catchments. Importantly, both the SWAT model and the ArcSWAT
interface are open–source and free software, allowing reproducibility of the results once the input data
are well–documented and openly available [59].
This study uses the SWAT model to simulate the hydrology of a permafrost watershed including
HPS. SWAT uses small calculating units, called Hydrological Response Units (HRUs), homogeneous in
terms of land use and soil properties [60]. The SWAT system coupled with a geographical information
system (GIS) engine integrates various spatial environmental data, including soil, land cover, climate
and topographical features. The SWAT model manage soils types and properties. It decomposes the
water cycle and returns the water pathways and other information on the water cycle in the studied
watershed. Theory and details of hydrological processes integrated in SWAT model are available
online in the SWAT documentation [61]. The SWAT model has already been tested in permafrost
watersheds [38,39].
4.4. Modeling Data Inputs
The ArcSWAT software has been used in the ArcGIS 10.2.2 interface [62] to compile the SWAT
input files. All the inputs data used in the study are detailed in Table 2. The DEM resolution has been
chosen coarse because of the watershed size. The soil map comprises 6000 categories but has been
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simplified to 36 categories and soil properties have been adjusted by expertise. Global soils have been
aggregated into categories representative with average properties. The soils have been aggregated
on their common structural properties and average soils categories result. Observed meteorological
data have been extracted from 9 stations located in the reduced watershed (Figure 7) for precipitations.
The other variables (temperature, average wind speed, solar radiation and relative humidity) have
been extracted from a global climatic model [63]. Observed variables have been compared to the
predictions by the CFSR model and a good correlation has been observed for all of them, except
precipitation. In order to have a larger number of inputs data, simulated data have been preferred
for all the variables except for the precipitations where observations have been used as inputs. Daily
discharge data at the outlet of two reservoirs have been used: one on the Yenisei at Krasnoyarsk and
one on the Angara at Ust’-Illimsk (Figure 7 [64]).
The catchment has been firstly discretized automatically by ArcSWAT into 250 sub-basins. In order
to take into account the effect of the big reservoirs in the upper part of the watershed, we have
introduced 2 inlets in the modeling at the reservoirs localizations, which have been fed by the observed
data at the reservoirs exits. This step has reduced the modeled basin to an area of 1,383,398 km2,
resulting in 140 sub-basins. These sub-basins have been further divided into 1884 HRUs which are a
combination of 14 land use classes, 13 soil classes and three slope classes (0–1, 1–2, and >2%).
4.5. Conceptualization
The conceptual model used in this study is based on the snow and the soil behavior depending on
the season (Figure 9). While few studies have been done on the subject, in permafrost affected areas the
groundwater flow is considered low or null regardless the season. Indeed, as the soil is always frozen
in the deepest layers, water is trapped as ice which inhibits a return flow from aquifers. As a first
period, during winter, the stability of the snowpack and the soil freezing sustain low flows. Discharge
in the main river is maintained almost exclusively by dams [42]. The second period corresponds to the
spring freshet. An increase in temperature induces a rapid snowmelt which is the main contributor
to the surface runoff during few days. A subsurface flow accompanies the surface flow which is a
result of a first unfreezing of the superficial layers. In a third time, during the recession, the active
layer reaches its maximal depth and surface and subsurface flows are at in the same range. The last
period shows the active layer freezing from the bottom and the top and the snow starts to accumulate
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Evapotranspiration  and  sublimation  have  also  been  followed  with  attention  because  of  their 
Figure 9. Conceptual model for Arctic watersheds hydrology. The cross corresponds to low interactions.
The arrows represent the distribution of surface (S), lateral (L) and groundwater (G) flows depending
on the snowmelt and the freeze-unfreeze processes of permafrost. The average ratio is 60/40 according
to Carey and Woo (1999). Adapted from Tananaev (2015) [65] and Hülsmann et al. (2015) [38].
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4.5.1. Climate Approach
Concerning the climate approach, an attention to the behavior of snow that regulates most of the
spring flood in these regions has been devoted. Indeed, the annual average ratio rainfall/snowfall
is assumed to be 60/40 regarding the work of Su et al. (2005) [22]. Indeed, the snow pack must melt
enough before flow could be detectable.
Parameters controlled by temperature have been calibrated with attention to separate rainfall and
snowfall and to contain the snowpack on the lands before the massive snowmelt. Evapotranspiration
and sublimation have also been followed with attention because of their significance in these
ecosystems, ranging respectively between 36 and 50% of precipitation [22,30,33–36] and between
4 and 20% of snowfall [66,67].
4.5.2. Distribution of the Flows Returning to the River
A main step of the conceptualization has been to consider a low or null groundwater contribution
to streamflow which is linked to the soils conceptualization. So far, groundwater flows have not been
studied well in Arctic watersheds [7] but are assumed to be extremely low due to soil permafrost
conditions. The surface/subsurface flows ratio, which is assumed to be close to Canadian watersheds
i.e., 60/40 [17], has been followed with attention in the manual calibration.
4.5.3. Permafrost Approach
Permafrost behavior in the watershed is accounted for in the model following an approach
from Hülsmann et al. (2015) [38]. An impermeable boundary has been set within the soil profile,
which corresponds roughly to the active layer bottom ultimately limiting percolation in permafrost
environments [19]. Impermeable boundary depth has been assigned as a function of permafrost
extent class in each sub-basin, based on the active layer depth estimates from Zhang et al. (2005) [15].
By remote sensing, they have estimated with the annual thawing index an average depth of the
active layer. The conceptualized maximal depth of the active layer has been set to 800 mm, 1500 mm,
1750 mm and 2000 mm respectively for continuous, discontinuous, sporadic and isolated permafrost.
This approach neglects the temporal development of the active layer, its gradual thawing through
summer, and subsurface runoff inhibition in winter.
4.6. Model Calibration and Validation
The simulation has been performed from January 2003 to July 2014 (excluding a 4-year spin-up
from 1999 to 2002). As a first step, the calibration has been done manually based on literature and
expertise by comparison to observed data. The discharge has been calibrated at a daily time step from
January 2003 to December 2008 and validated from January 2009 to July 2014. Discharge at reservoirs
exits and tributaries outlets have been checked in order to supervise the good displacement of water in
the basin.
In a second time, the calibration has been done automatically with 3 iterations of 500 simulations
using the Sequential Uncertainty Fitting analysis routine (SUFI-2 [68,69]) of the SWAT Calibration
and Uncertainty Procedures (SWAT-CUP) software [70] to select the best value for all parameters
in ranges outlined by the manual calibration, and to perform sensitivity and uncertainty analysis.
Each simulation has selected a list of parameters taken in the ranges defined before and the objective
function has been calculated after running the model with this set of parameters on the study period.
The algorithm is designed to capture the measured data in the 95% prediction uncertainty (95PPU) of
the model in an iterative process with an objective function [57]. In our case, the objective function
considered has been to increase the Nash and Sutcliffe efficiency (NSE; developed below). Then,
Latin hypercube samplings have been performed to obtain the cumulative distribution of the output
variables. The 95PPU has been calculated by integrating the cumulative distributions between 2.5%
and 97.5%.
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Table 4 gives calibrated and validated parameters values ranked by sensitivity.
Table 4. Calibrated values of SWAT parameters. The SLSOIL and the DEP_IMP parameters have not
been integrated in the SWAT CUP runs because of their high sensitivity. Because their modification








SMTMP Snow melt base temperature (◦C) .bsn −5–5 4.75 1
SMFMN Melt factor for snow on December 21(mm H2O/◦C-day)
.bsn 0–10 0.25 2
TIMP Snow pack temperature lag factor .bsn 0–1 0.42 3
SMFMX Melt factor for snow on June 21 (mm H2O/◦C-day) .bsn 0–10 8.26 4
SNO50COV Fraction of SNOCOVMX thatcorresponds to 50% snow cover .bsn 0–1 0.57 5
LAT_TTIME Lateral flow travel time (days) .hru 0–180 9.06 6
SFTMP Snowfall temperature (◦C) .bsn −5–5 1.52 7
SNOCOVMX Minimum snow water content thatcorresponds to 100% snow cover (mm H2O)
.bsn 0–500 67.73 8
ESCO Soil evaporation compensation factor .bsn 0–1 0.86 9
CANMX Maximum canopy storage (mm H2O) .hru 0–100 1.90 10
SLSOIL Slope length for lateral subsurface flow (m) .hru 0–150 3 X
DEP_IMP Depth to impervious layer in soil profile (mm) .hru 0–6000 800–2000 X
4.7. Model Evaluation
The performance of the model is evaluated using 4 indices recommended for hydrological
modeling studies [65]: the NSE, the R2, the PBIAS and the RSR. The NSE is a normalized statistic,
usually used in hydrological modeling, which determines the relative magnitude of the residual
variance (“noise”) compared to the measured data variance (“information”) [71,72].





where obs and sim represents observed and simulated data while obs is the observed data mean.
NSE ranges from −∞ to 1. If NSE = 1, there is a perfect match between simulated and observed
data. If NSE = 0, it indicates that model predictions are as accurate as the mean of the observed data.
If NSE < 0, the mean of the observations is a better predictor than the model. The NSE is usually used
because it is easy to interpret. Indeed, the more the NSE is close to 1, the more accurate the model is.
Modeling at a daily step are generally considered satisfactory if NSE > 0.5 [71] and are considered
really good when NSE exceed 0.75.
R2 describes the degree of collinearity between simulated and measured data [71]. R2 represents
the proportion of the variance in measured data explained by the model and ranges from 0 to 1,
with higher values indicating less error variance. As the NSE, values greater than 0.5 are typically














The PBIAS measures the average tendency of the simulated data to be larger or smaller than
their observed counterparts [71]. It expresses the percentage of deviation between simulations and
observations and the optimal value is 0. PBIAS can be positive or negative which reveals respectively
a model underestimation or overestimation bias [71].
PBIAS =
Σ(obs − sim) × 100
Σ(obs)
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The RSR is calculated as the ratio of the RMSE and standard deviation of measured data [65].








Two other indices, the p-factor and the R-factor, are used in automatic calibration [68]. The p-factor
corresponds to the percentage of observed data included in the 95PPU. If we consider the model
uncertainty, the more the p-factor is close to 1, the more the model is perfect. For simulations at a
monthly time step, the p-factor is adequate if it is higher than 0.7 [57]. The R-factor is calculated by
dividing the average width of the 95PPU band by the standard deviation of the considered variable.
The R-factor should be lower than 1.5 to be considered adequate [57].
5. Conclusions
The objectives of this paper have been to better analyze water fluxes and pathways in Arctic rivers
and produce a performing model adapted to permafrost soils. This study allows a quantification of
these fluxes at the outlet of the biggest Arctic basin, the Yenisei, with a spatial variability by quantifying
the fluxes in each sub-basin. This work offers a discretization of the flows distribution in a permafrost
affected watershed. This is the first study trying to model water displacement in an Arctic watershed
presenting different types of permafrost in these scales of time and space. Concerning modeling,
this study is the first one trying to conceptualize the active layer and to implement it in the model.
Another advantage of this study in front of prior researches on water discharge in Arctic rivers is the
integration of high flow periods in the daily time step modeling while previous studies do not succeed
to represent peaks due to snowmelt and approach the observed discharge at the outlet. The model has
returned average annual water flows to the river of 152, 103 and 8 mm yr−1 attributed respectively
to surface runoff, lateral runoff and return flow from the shallow aquifer for a yearly water inflow of
263 mm yr−1 for the modeled watershed. The permafrost plays a temporal role in the distribution of
water. Surface runoff explains most of the peak of discharge while the recession is sustained by lateral
runoff. By integrating the reservoirs and the whole area of the watershed, the simulated discharge at
the outlet reaches 237.8 mm yr−1, a result closer to observations than previous modeling. Daily time
step modeling seems the better way to predict water flows in Arctic watersheds regarding the speed of
changing between high and low flow periods. This study is still a first step in hydrological modeling
of Arctic systems and need other improvements to return more trustworthy results. However, it could
be used as an interesting tool to do predictions on the Yenisei hydrological cycle disturbances due to
climate change and their impacts on the Arctic Ocean functioning, as shown in Kuzin et al. (2010) [6]
and to follow biogeochemical flows such as organic carbon exports from permafrost soils which is a
main issue in Arctic areas and a consequent threat at a global scale.
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a b s t r a c t
The export of organic carbon export by the rivers to the oceans either as particulate organic carbon (POC)
or dissolved organic carbon (DOC) is very sensitive to climate change especially in permafrost affected
catchments where soils are very rich in organic carbon. With global warming, organic carbon export in
both forms is expected to increase in Arctic regions. It should affect contemporary biogeochemical cycles
in rivers and oceans and therefore modify the whole food web. This study tries to understand complex
processes involved in sediment, POC and DOC riverine transport in the Yenisei River basin and to quantify
their respective fluxes at the river outlet. The SWAT (Soil and Water Assessment Tool) hydrological model
is used in this study to simulate water and suspended sediment transfers in the largest Arctic river. POC
and DOC export have been quantified with empirical models, adapted from literature for the study case.
First, the hydrological model has been calibrated and validated at a daily time step for the 2003e2008
and the 2009e2016 periods respectively, and its output has been compared with field data for water and
sediment fluxes. Based on conceptualization of transfer processes, calibration on climate and soil
properties has been performed in order to correctly represent hydrology and sediment transfer in
permafrost basins. Second, calibration of empirical models for DOC/POC transport have been performed
by comparing their output with field data, available from 2003 to 2016. Our study reveals that SWAT is
capable of correctly representing hydrology, sediment transfer, POC and DOC fluxes and their spatial
distribution at a daily timescale, and outlines the links between these fluxes and permafrost features. Our
simulation effort results in specific sediment, POC and DOC fluxes of 2.97 t km2 yr1, 0.13 t km2 yr1
and 1.14 t km2 yr1 for the period 2003e2016 which are in the range of previous estimates. About 60%
of the total fluxes of sediment, DOC and POC to the Arctic Ocean are exported during the two months of
the freshet. Spatial analysis show that permafrost-free areas have returned higher daily organic carbon
export than permafrost affected zones, highlighting the thawing permafrost effect on carbon cycle in
climate change feedback.
© 2019 Elsevier Ltd. All rights reserved.
1. Introduction
The Arctic is already affected by climate change which is
advancing faster than in mid-latitudes (Serreze and Barry, 2011;
Ciais et al., 2013) and this tendency is expected to continue in the
future. Arctic surface temperatures have never been higher than
during the 3 past centuries (Moritz et al., 2002; Johannessen et al.,
2004; Chapin et al., 2005; Kaufman et al., 2009; Cohen et al., 2012).
After a relative stability in the temperature anomalies from 1900 to
1980, an increase of ca. 2 C of annual surface air temperature in the
Arctic region from 1980 to 2010 has been observed (Overland et al.,
2017). Mean annual ground temperatures have been rising for
several decades (Romanovsky et al., 2010), resulting in the deep-
ening of the active layer (e.g. Anisimov et al., 1997) and intensifi-
cation of geomorphological processes (Knight and Harrison, 2012).
Air temperature rise may drive increased sediment input to the
Arctic Ocean through higher rates of fluvial thermal erosion,
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increased sediment supplies from thaw slumps and other mass-
movement processes (Syvitski, 2002; Goudie, 2006; Costard et al.,
2007).
Suspended sediment fluxes to the Arctic Ocean are estimated
from 0.23 Gt at the lower end (Ludwig and Probst, 1998; Gordeev,
2006) to 0.35 Gt (Overeem and Syvitski, 2008) and
0.33e0.89 Gt at the upper end, of which no more than 63% can be
considered as observed (Hasholt et al., 2006). The largest Arctic
rivers have relatively low sediment load, but its overall increase of
32% is expected for each 2 C of basin warming, runoff and sedi-
ment transport effects combined (Syvitski, 2002). The latter may
involve into fluvial turnover and geochemical cycling a significant
quantity of eroded material, including carbon stored in permafrost
soils (Koven et al., 2011).
Permafrost stores an enormous pool of approx. 1030 Gt of
ancient soil organic carbon in the first 3m (Kuhry et al., 2013;
Hugelius et al., 2014), preferentially consumed by bacteria to pro-
duce climate-relevant gases when released to streams (Mann et al.,
2015). Permafrost degradation has the potential to significantly
influence terrestrial carbon exports to global rivers (Olefeld and
Roulet, 2014), therefore potential release of ancient carbon from
frozen soils constitutes a major concern.
Riverine organic carbon is commonly subdivided into three
categories based on its origin (Hope et al., 1994): an allochthonous
pool derived from terrestrial organic matter (soil leaching and
physical erosion); an autochthonous pool derived from in-situ
biological production (phytoplankton); and an anthropogenic
pool derived from agricultural, domestic and industrial activities
(diffuse pollution and waste effluents). Organic carbon (OC) in
stream waters is present in both dissolved (DOC) and particulate
(POC) forms. POC and DOC originate from either catchment surface,
bank and channel erosion. From 10 to 50% of POC and from 3 to 35%
of DOC is labile which means it is subjected to various processes in
the fluvial, estuarine and coastal marine environment like assimi-
lation, mineralization or sedimentation (Ittekkot and Laane, 1991;
Søndergaard and Middelboe, 1995; Cole et al., 2007; Holmes et al.,
2008). On the one hand, POC concentrations vary with total sus-
pended solids (TSS). The POC percent in the TSS is decreasing when
the concentration of TSS is rising in the river as it has already been
shown at a global scale in Ludwig et al. (1996). When the TSS
concentration is low in the river, the riverine POC is linked to the
autochthonous pool detailed before. The rise of TSS is generally due
to erosion which implies a substitution of the main source of POC
from the autochthonous to the allochthonous part. On the other
hand, DOC concentrations increase with discharge (Ludwig et al.,
1996) due to its transport by surface and subsurface water flows.
Global organic carbon flux to the ocean is estimated to be 300
TgC yr1, with a contribution of 140 TgC yr1 and 160 TgC yr1 for
POC and DOC respectively (Seitzinger et al., 2010). Previous esti-
mates range between 370 and 380 TgC yr1 (Meybeck, 1988;
Ludwig et al., 1996). In the Arctic ocean basin, DOC fluxes exceed
those of POC, with 18e28 TgC yr1 against 4e7 TgC yr1 (Ludwig
et al., 1996; Dittmar and Kattner, 2003; McClelland et al., 2016).
The difference in the POC/DOC ratio is related to soil properties,
with the presence of permafrost, restricting surface erosion. Better
understanding of organic carbon origin and pathways in perma-
frost affected catchments will allow more accurate evaluations of
potential impact of deeper active layers on sediment and organic
carbon exports (Prokushkin et al., 2011).
Organic carbon concentrations in Arctic rivers follow the
discharge with maximum values in spring during the high flows
period (Dittmar and Kattner, 2003). Indeed, melting water perco-
lates to join the river and is strongly enriched in organic com-
pounds. Annual average DOC concentrations in Arctic rivers range
between 2.8 and 12 mgC L1 (Lobbes et al., 2000; K€ohler et al.,
2010; Amon et al., 2012). They are 1.3e28 times higher than POC
concentrations (Lobbes et al., 2000) except for the Mackenzie River
where POC and DOC concentrations are comparable. The Yenisei
River presents the biggest flux of DOC to the Arctic Ocean. This flux
represents 4.64e4.69 TgC yr1 (Raymond et al., 2007; Holmes et al.,
2012) while the POC export reaches only 0.17 TgC yr1 (Lobbes
et al., 2000). The POC fraction is found to be consistently older
than DOC in major Arctic rivers (Guo et al., 2007; Gustafsson et al.,
2011).
Carbon transfer in periglacial fluvial systems is complex because
of freeze-thaw processes. Only the seasonally-thawed part of
permafrost soil, or active layer, i.e. from first tens to several meters,
is exposed to biogeochemical activity (Zhang et al., 2005; Schuur
et al., 2008). The DOC transfer in soils is mainly possible through
the thawed layer, while POC may originate from older stocks of
glacial or floodplain sediment. In permafrost regions, 20%e60% of
the organic carbon is stored in peatlands while 1%e20% is stored in
mineral soils and its stock totals 472± 27 PgC (Hugelius et al., 2014)
in the first meter of soil.
Numerous models have been used in past researches to simulate
permafrost hydrology. (Fabre et al., 2017). The TOPMODEL, a surface
runoff model, has shown its limits for small to the largest Arctic
watersheds by omitting lateral and groundwater flow (Stieglitz
et al., 2003; Finney et al., 2012). The Topoflow model is especially
developed for Arctic catchments and has shown correct modeling
for Arctic systems but it seems hard to use for the largest Arctic
catchments as it requires a lot of data for calibration and does not
take into account soil properties at different depths (Schramm
et al., 2007). The Hydrograph model has been used at small and
very large scale in numerous studies (Vinogradov et al., 2011). This
model estimates the heat fluxes and permafrost hydrology with
good accuracy at a stand-scale (Gusev et al., 2010), but its appli-
cability is limited by a randomization of the spatial distribution of
model parameters which complicate large scale studies. The RiTHM
model which is an adaptation of the MODCOUmodel, has returned
a modeled permafrost hydrology estimated with low accuracy
(Ducharne et al., 2003). Nohara et al. (2006) have performed a
simulation on different catchments in the world including some
Arctic watersheds with the TRIP tool, a model which uses the ve-
locity of water for major calculations. This model does not integrate
human impacts on thewater cycle (e.g., dams) and does not include
essential parameters for Arctic systems studies such as evaporation
and sublimation module. The LMDZ model has been applied to
some of the northernmost basins in the world including the Yenisei
River (Alkama et al., 2006). This model handles snowmelt but does
not consider percolation processes, which inhibit the conceptuali-
zation of permafrost soils. In a same way, the SDGVM tool has been
used in a multi-model analysis on various watersheds (Yang et al.,
2015). This model has been developed for plant growth optimiza-
tion but is able to calculate runoff. It has returned same difficulties
to model permafrost hydrology. In this way, most of these models
have returned bad detections of the freshets after ice melting and
does not include TSS export simulations which are essential for our
study. For those which include TSS export, they generally need a lot
of inputs uneasy to measure or to calculate and they often do not
integrate a spatial and a temporal variability in the outputs which is
imperative for this study and more widely in large scale studies (de
Vente and Poesen, 2005).
Concerning modeling efforts on sediment and organic carbon
transfers, only few models have been performed in Arctic water-
sheds since the processes involved are relatively poorly docu-
mented (Parmentier et al., 2017). Several models have been
previously used in suspended sediment transfer modeling in Arctic
regions, either simple rating curve models (Chikita et al., 2007) or
climate-based empirical equations (Syvitski, 2002). A recent
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simulation effort has been employed a coupled SWAT/USLE model
to show a significant sediment load increase across the Northeast
China region (Zhou et al., 2017). The relation between suspended
load and POC has been modeled on a global scale by Ludwig et al.
(1996) for large rivers at global scale, by McClleland et al. (2016)
for big Arctic rivers, by Martins and Probst (1991) for major African
rivers and by Boithias et al. (2014) for specific agricultural water-
sheds. The data on sediment loads and its POC fraction in Arctic
streams are scarce, and almost no data are available for the ice-free
period, when the organic carbon fluxes are the greatest (Dittmar
and Kattner, 2003). Similarly, the DOC modeling efforts are
mostly based on previous observations and imply regression
analysis, e.g. LOADEST estimator (Stubbins et al., 2015; Tank et al.,
2016), or physiography-driven models (Ludwig et al., 1996) in
place of complex integrated models. Hence, there is an enormous
knowledge gap in the modeling of sediment and POC/DOC fluxes in
high-latitude catchments using physically-based dynamic models
at daily timestep. The Soil and Water Assessment Tool (SWAT) has
allowed us to cross all the obstacles revealed by the previous
modeling efforts. Its capability to simulate water and sediment
fluxes at a daily time step (Douglas-Mankin et al., 2010; Krysanova
and White, 2015) is an important advantage to detect the freshets
in Arctic systems (Fabre et al., 2017) and it has already shown its
potential to study daily organic carbon exports (Oeurng et al., 2011).
This work aims to understand, quantify and model the
contemporary fluxes of suspended sediment and organic carbon, in
both dissolved and particulate forms, at the scale of the largest
Siberian watershed using a hydrological model. The major objec-
tives set for this study include: (a) analyzing spatial variability of
sediment and carbon pathways across different water regime
phases, i.e. ice-free vs ice-covered channel periods, (b) quantifying
daily suspended sediment, POC and DOC fluxes at the Yenisei River
outlet; and, finally, (c) assessing SWAT capabilities to capture
permafrost variability across subcatchments.
2. Materials and methods
2.1. Study area
The Yenisei River basin is the seventh largest watershed on
Earth and the largest in the basins drained by the Arctic Oceanwith
a catchment area of 2,540,000 km2 (Amon et al., 2012). It is the fifth
longest river in the world (4803 km; Amon et al., 2012) with the
sixth biggest discharge at the outlet (Ludwig et al., 1996; Raymond
et al., 2007; Holmes et al., 2012; Amon et al., 2012). The main
stream comes from Western Sayan Mountains (Southern Siberia)
and passes through all Central Siberia going to the North and flows
into the Kara Sea (Fig. 1; Amon et al., 2012). Its largest tributary, the
Angara River, comes from Mongolia and is fed by the Lake Baikal,
the biggest fresh water reserve on Earth (Lake Baikal, UNESCO). It
plays the role of an enormous reservoir sustaining water flows
during the frozen period with an average discharge of 3000m3 s1
by the Irkutsk hydropower station downstream. The average
discharge at the outlet approaches 20,000m3 s1 with peaks higher
than 100,000m3 s1 and with low flows around 6000m3 s1
mainly sustained by releases of dams (Fig. 1; Holmes et al., 2012).
The Yenisei River watershed is typically divided in three
geographically distinct regions: mountainous headwater area at
the southern limit of the watershed, a relatively plain area of boreal
forest in its central and northern parts, and the Central Siberian
Plateau in its northernmost large tributary basin, the Nizhnyaya
Tunguska River (Fig. 1). The mean elevation is 670m and the
average slope is 0.2% (Amon et al., 2012).
Regarding the soil distribution, the southern and central parts of
the Yenisei watershed are dominated by Podzoluvisols, Cambisols
and Podzols while Cryosols and Gleysols cover the largest area in
the northern parts (Fig. 2a; Amon et al., 2012). Concerning land use,
the boreal forest mostly represented by coniferous called taiga is
dominant along the watershed (Fig. 2b). A lag time for snowmelt
due to the forest dominance should be taken into account in the
conceptual model as in these hydrosystems, the melting processes
are slowed by the snowpack density. Around 90% of the Yenisei
River watershed is covered by permafrost (Fig. 2c; Zhang et al.,
1999) distributed as follows: 34% of continuous permafrost, 11%
of discontinuous permafrost and 45% of sporadic and isolated
permafrost (Fig. 2c; McClelland et al., 2004).
The watershed outlet in the modeling has been established near
Dudinka (692601700N 860404700E; Fig. 1). It is the place where the
TSS, POC and DOC concentrations have been sampled by the
PARTNERS project and the Arctic Great Rivers Observatory (Arctic-
GRO; https://arcticgreatrivers.org/). This city has been chosen since
the very beginning of the PARTNERS project because it was easier to
communicate and make arrangements with Dudinka hydrologists,
independent from Krasnoyarsk authorities, than with Igarka hy-
drologists. Daily discharges as well as samples of sediment and
organic carbon from the TOMCAR-Permafrost project have been
measured upstream at Igarka (672705500 N, 863600900 E; Fig. 1).
Several physiographical and hydraulic characteristics of this
watershed have made our modeling more difficult. Firstly, uneven
permafrost distribution across the watershed forces to implement
Fig. 1. Topography, main streams of the Yenisei River watershed from its sources to the
Dudinka sampling station using a digital elevation model from de Ferranti and
Hormann (2012). Meteorological stations from VNIIGMI-MCD (see Table 1), and
sampling site for sediment and organic carbon from Arctic-GRO (https://
arcticgreatrivers.org/).
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different modeling strategies for the sub-basins depending on
permafrost types. Secondly, hydropower generation is an important
activity in the Yenisei River, related to metallurgy which is highly
energy-consumptive. Seven large dams have been constructed on
the Yenisei and the Angara rivers in the 1960s and 1970s.
2.2. Model choice
SWAT is a hydro-agro-climatological model developed by USDA
Agricultural Research Service (USDA-ARS; Temple, TX, USA) and
Texas A&M AgriLife Research (College Station, TX, USA; Arnold
et al., 1998). SWAT is firstly designed to predict impacts of human
activities management on water, sediment and agricultural chem-
ical yields in ungauged catchments and can provide continuous
simulations for dissolved and particulate elements (Arnold et al.,
1998). Its performance has already been tested at multiple catch-
ment scales in various climatic and soil conditions on hydrology but
also on water chemistry especially TSS and nitrogen exports
(Schuol et al., 2008; Douglas-Mankin et al., 2010; Kuzin et al., 2010;
Faramarzi et al., 2013; Krysanova and White, 2015 and references
therein). Importantly, both the SWAT model and the ArcSWAT
interface are openesource and free, allowing reproducibility of the
results once the input data are welledocumented (Olivera et al.,
2006). The SWAT model has already been tested in Arctic systems
(Krysanova and White, 2015; Hülsmann et al., 2015) and revealed
its capability to accurately represent permafrost hydrology (Fabre
et al., 2017). Theory and details of hydrological processes inte-
grated in SWAT model are available online in the SWAT docu-
mentation (http://swatmodel.tamu.edu/).
This study uses the SWAT model to simulate hydrology, sedi-
ment and organic carbon export of a permafrost watershed
including hydropower stations. SWAT uses small calculating units,
called Hydrological Response Units (HRUs), homogeneous in terms
of land use and soil properties (Flügel, 1995). The SWAT system
Fig. 2. Soils, land use and permafrost distribution along the Yenisei River watershed. (a) Soils distribution based on the Harmonized World Soil Database at a 1 km resolution (FAO
et al., 2009). (b) Land use distribution from the Global Land Cover 2000 Database at a 1 km resolution (European Commission, 2003). The forest classes correspond to the tundra
distribution. The shrub cover classes correspond to the taiga; (c) Model adaptation of the Yenisei River watershed and permafrost extent. The GIS map extracted from the National
Snow and Ice Data Center (NSIDC) classifies permafrost types as the percentage of extent: continuous (90e100%), discontinuous (50e90%), sporadic (10e50%) and isolated (0e10%)
(classification based on Brown et al., 2002). . (For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is referred to the Web version of this article.)
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coupled with a geographical information system (GIS) engine in-
tegrates various spatial environmental data, including soil, land
cover, climate and topographical features. The SWAT model allows
the management soils types and properties. It decomposes the
water cycle and returns the water pathways and other information
on the water cycle in the studied watershed.
2.3. SWAT data inputs
An overview of the inputs data is given in Table 1. The ArcSWAT
software has been used in the ArcGIS 10.2.2 interface (http://www.
esri.com/) to compile the SWAT input files. Coarse DEM resolution
has been judged sufficient because of the large watershed size. The
global soil map containing initially 6000 categories has been
simplified into 36 categories by averaging their initial soil proper-
ties. The soils have been aggregated on their common structural
properties. 20 soils categories have been covering the watershed.
The meteorological inputs for SWAT (precipitation, temperature,
average wind speed, solar radiation and relative humidity), essen-
tial for evapotranspiration calculation, have been extracted from 20
stations, unevenly distributed in the watershed (see Fig. 1 for sta-
tion locations), and compared to a reanalyzed dataset (Climate
Forecast System Reanalysis, http://rda.ucar.edu/pub/cfsr.html). The
two datasets have been found in good agreement with each other,
except for precipitations, hence this study used reanalyzed data for
all meteorological parameters apart from precipitations where
observation records have been kept.
2.4. Observed data
Daily discharge data at the Igarka gauging station from Arctic-
GRO (Shiklomanov et al., 2017) and at the exits of two reservoirs
have been used (Roshydromet): one on the Yenisei River at Kras-
noyarsk and one on the Angara River at Ust’-Illimsk (Fig. 1). Con-
cerning sediment and organic carbon, samples have been collected
at Dudinka in the scope of PARTNERS and Arctic-GRO I/II projects
from 2003 to 2013 (Holmes et al., 2017) and have been completed
by other samples at Igarka from 2014 to 2016with the collaboration
of the TOMCAR-Permafrost project (Herrault et al., 2016; Le Dantec,
2018). All of the databases and publications of the Arctic-GRO
projects as well as the details on the sampling protocols are
freely available online (Table 1; https://arcticgreatrivers.org/). The
TOMCAR-Permafrost project has followed the same protocols as the
Arctic-GRO projects. A low number of data is available during the
break up as the sampling is dangerous and difficult in these regions.
Most of the sampling have been done during the ice free and the
freezing periods from June to December but the TOMCAR-
Permafrost project has filled the gap on the exports of sediment
and organic carbon during the freshet of the Yenisei River.
2.5. Conceptualization
The conceptual model used in this study is based on snow and
freeze/thaw soil behavior depending on the season as shown in
Fabre et al. (2017). During winter, the stability of the snowpack and
the soil freezing sustain low fluxes of organic carbon. An increase in
temperature induces a rapid snowmelt leading to a strong surface
runoff and a freshet during few days. A subsurface flow comes with
the surface flow due to a first unfreezing of the superficial soil
layers. Sediment and organic carbon fluxes follow the freshet dy-
namic. In a third time, during the recession, the thawed layer rea-
ches its maximal depth called active layer resulting in a balance
between surface and subsurface flows. The last period shows the
thawed layer freezing from both the top and the bottom while the
snow starts to accumulate. Only lateral flow is possible by a piston
effect which could engender DOC fluxes but TSS and POC fluxes
should be reduced accordingly.
The catchment has been discretized into 257 sub-basins. These
sub-basins have been further divided into 3158 HRUs from a
combination of 14 land uses, 20 soils and three slopes classes (0e1,
1e2, and >2%).
The discharge peak occurring in May is mostly due to the
snowpackmelt. Snowfall must be aggregated and should stay in the
subbasin until the snowmelt period so the snowpack can be
modeled big enough to sustain the spring freshet. It is assumed that
the annual average ratio rainfall/snowfall is 60/40 (Su et al., 2006).
The low number of available meteorological stations for pre-
cipitations data should be taken into account to respect this ratio.
Indeed, the highest station is at 1100m above sea level whereas the
highest point in the Yenisei watershed is near 3500m (Fig. 1). An
elevation gradient should be integrated in the modeling to
compensate the lack of data. Evapotranspiration based on
Hargreaves and Samani (1985) equation and sublimation have also
been calibrated based on past studies (Su et al., 2006; Gusev et al.,
2010; Fukutomi et al., 2003) because of their influence in the water
balance of Arctic catchments, ranging respectively between 36 and
50% of precipitations and between 4 and 20% of snowfall (Suzuki
et al., 2015).
A very low groundwater contribution to streamflow should be
considered in watersheds presenting permafrost soils. Ground-
water flows are assumed to be low due to frozen soil conditions but
have not been well studied in Arctic watersheds yet (Woo, 2012).
The surface/subsurface flows ratio is depending on the variation of
the thawed depth.
Permafrost behavior in the watershed has been conceptualized
following an approach from Hülsmann et al. (2015). An imperme-
able boundary has been considered in the soil profile which should
represent the active layer limiting by this way percolation in
permafrost environments (Woo, 2012). More details about the
Table 1
SWAT data inputs and observations datasets.
Data Type Observations Source
Digital Elevation (DEM) 500m Digital Elevation Data (http://www.viewfinderpanoramas.org/dem3.html)
Soil 1 km Harmonized World Soil Database v 1.1 (http://webarchive.iiasa.ac.at/Research/LUC/External-World-soil-database/
HTML/index.html?sb¼1)
Land use 1 km Global Land Cover 2000 database (http://forobs.jrc.ec.europa.eu/products/glc2000/products.php)
River network dataset 500 km Natural Earth (http://www.naturalearthdata.com)




Arctic Great Rivers Observatory (http://arcticgreatrivers.org/) TOMCAR-Permafrost (https://www.tomcar.fr/)
Reservoirs deliveries 2008e2016 2
stations
Roshydromet (https://gmvo.skniivh.ru/)
Meteorological data 1999e2016 Observed: Global center for meteorological data, VNIIGMI-MCD, Region of Moscou (http://aisori.meteo.ru/ClimateR)
Simulated: Climate Forecast System Reanalysis (CFSR) Model (http://rda.ucar.edu/pub/cfsr.html & http://
globalweather.tamu.edu/)
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conceptualization of the Yenisei River basin water balance can be
found in Fabre et al. (2017).
2.6. Equations used to model organic carbon release
To better understand the POC exports, the method used by the
SWAT model to model sediment yield is detailed hereafter. The
riverine sediment produced by physical soil erosion for each HRU is
calculated in SWAT using the Modified Universal Soil Loss Equation
(MUSLE) (Williams, 1975). The MUSLE equation is calculating a
sediment yield as followed:
where TSS represents the sediment yield per day in tons. ha1, Qsurf
is the surface runoff volume (mm. ha1), qpeak is the peak runoff
rate (m3. s1), areahru is the HRU area in ha, KUSLE is the USLE soil
erodibility factor, CUSLE is the USLE cover and management factor,
PUSLE is the USLE support practice factor, LSUSLE is the USLE topo-
graphic factor and CFRG is the coarse fragment factor. The equation
is based on the runoff in a HRU and on specific factors dependent on
the soil and land use properties. Details of the USLE equation factors
can be found in Neitsch et al. (2005). The TSS concentration is ob-
tained from the river sediment yield. The fluvial transport of sedi-
ment in the channel is controlled by two simultaneous processes:
deposition/sedimentation and re-suspension/erosion. The MUSLE
equation has already shown its capability to predict sediment yield
in various watersheds (Douglas-Mankin et al., 2010; Krysanova and
White, 2015). The advantages of using this equation integrated in
SWAT are that it allows spatial and temporal variability in the
resulting sediment yields by using few inputs data and without any
measures on the field (Merritt et al., 2003; de Vente and Poesen,
2005). Here, we assume that the MUSLE equation is working in
permafrost affected areas as it has never been tested in this type of
watershed. However, the KUSLE parameter should allow the user to
integrate the freezing effect in the erodibility.
To model the POC, the following relation with TSS is used as
proposed by Boithias et al. (2014):
%POC ¼ 9:40½TSS  aþ b
where %POC is the part of POC in the TSS, [TSS] is in mg L1, a and b
two parameters which have to be defined depending on the
watershed (see details in Fig. 3). In the end, a specific POC flux
(FPOC) is calculated. Thus, sediment exports have to be predicted
correctly to model POC with accuracy. The reliability of this equa-
tion in another type of watershed has been statistically checked as
shown in Fig. 3.
Concerning DOC modeling, we have adapted the
MichaeliseMenten equation in this study (Johnson and Goody,
2011) to predict the DOC concentration ([DOC]) in milligrams per
liter (mg L1) by correlating it with discharge (Q) as followed and as
shown in Fig. 4:
½DOC ¼ a  Q
b þ Q
with Q in millimeters per day (mm d1). This equation underlines
the need to well model discharge in order to obtain good results for
DOC concentrations. a In mg L1 represent the potential of the
maximum DOC concentration we could find at the outlet of the
watershed and b in mmd1 the specific discharge at which the DOC
concentration is half of a. They have been estimated based on
observed data from the Arctic-GRO sampling projects. The equation
is calculating a daily average concentration and has for now been
tested only at the basin outlet. We have made the hypothesis that
the relation is valuable at the subbasin scale to see the spatializa-
tion of DOC concentrations in the watershed. The whole area the
subbasin is draining is included in the calculation in order to obtain
a hydrological unit similar to a watershed.
2.7. From concepts to modeling
The impervious boundary depth has been assigned as a function
of permafrost type in each sub-basin, based on active layer depth
estimates (Zhang et al., 2005). By using remote sensing, the
different average active layers’ depths have been estimated with
the annual thawing index. The conceptualized maximal depth of
the active layer has been set to 800mm, 1500mm, 1750mm and
2000mm respectively for continuous, discontinuous, sporadic and
isolated permafrost. The maximal depth to impervious layer
parameter (DEPIMP) has been used to represent this concept. The
approach used neglects the temporal variations of the thawed
depth.
Parameters controlling the snow behavior (SMTMP, SFTMP,
SMFMN, SMFMX, TIMP, SNO50COV, SNOCOVMX; see details of
parameters role in Table 2) and depending on temperature have
been calibrated, with literature for SNOCOVMX (Yang et al., 2007)
and by expertise and auto-calibration for the others, to separate
rainfall and snowfall and to contain the snowpack on the lands
before the massive snowmelt. As there is no meteorological station
in high altitude, the precipitation lapse rate (PLAPS) parameter has
been used to adapt precipitation to mountainous zones.
Evapotranspiration has been calibrated using measures from
past studies with parameters that influence soil evaporation (ESCO)
and water extracted from soils by the vegetation (CANMX). The
parameters SLSOIL, LAT_TTIME and SURLAG have been used in or-
der to model the water volume flowing via surface and subsurface
flows and the time lag they need to join the HRU outlet. For sedi-
ment exports, the parameter PRF_BSN has been used to reduce the
impact of discharge peaks on erosion and hence on sediment ex-
ports while the USLE_K parameter (KUSLE in the equation above) has
been calibrated gradually depending on the permafrost type to
slow down erosion in the most frozen zones.
2.8. Model calibration and validation
The calibration and validation of the hydrology and the different
components of the water balance have already been discussed in
Fabre et al. (2017). The simulation has been performed from January
2003 to December 2016 (excluding a 4-yr warm-up from January
1999 to December 2002). In this study, the calibration has been
done manually based on Fabre et al. (2017) and expertise by com-
parison to observed data. Sediment and organic carbon exports
have been calibrated at a daily time step compared to sparse data
from January 2003 to December 2008 and validated from January
TSS ¼ 11:8:

Qsurf : qpeak : areahru
0:56
: KUSLE :CUSLE : PUSLE : LSUSLE : CFRG
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2009 to December 2016. Table 2 gives calibrated and validated
parameters values.
2.9. Model evaluation
The performance of the models has been evaluated using the
Nash-Sutcliffe efficiency (NSE) index, the coefficient of determi-
nation (R2), the percent of bias (P-BIAS) and the root mean square
error (RMSE).
The NSE is a normalized statistic, usually used in hydrological
modeling, which determines the relative magnitude of the residual
variance (“noise”) compared to the measured data variance (“in-








where obs and sim represents observed and simulated data while
obs is the observed data mean.
NSE ranges from -∞ to 1. If NSE¼ 1, there is a perfect match
between simulated and observed data. If NSE¼ 0, it indicates that
model predictions are as accurate as the mean of the observed data.
If NSE <0, the mean of the observations is a better predictor than
the model. The NSE is usually used because it is easy to interpret.
Indeed, the more the NSE is close to 1, the more accurate the model
is. Modeling at a daily step are generally considered satisfactory if
NSE >0.5 (Moriasi et al., 2007).
Fig. 3. Percent of particulate organic carbon present in the total suspended solids: observed and simulated values. The equation of Boithias et al. (2014) is applied to observed and
simulated data on the Yenisei River catchment from datasets of the Arctic Great Rivers Observatory and the TOMCAR Permafrost project. The parameter a is the vertical asymptote
corresponding to the organic matter the richest in organic carbon (OC; phytoplankton and residuals) and the parameter b corresponds to the horizontal asymptote representing the
suspended matters with low OC concentration (near soils OC content). The root mean square error (RMSE) has been calculated to validate the fitting (RMSE¼ 0.0025).
Fig. 4. Dissolved organic carbon concentration correlated with daily discharge: observed and simulated values. The correlation is based on the sampling performed on the Yenisei
River by the Arctic Great Rivers Observatory and the TOMCAR Permafrost project during the period of study. The parameter a representing the horizontal asymptote correspond to
the maximum dissolved organic carbon concentration organic matter which could be reached at the outlet of the basin and the parameter b corresponds to the discharge at which
the dissolved organic carbon concentration is half of the value of a. The root mean square error (RMSE) has been calculated to validate the fitting (RMSE¼ 8.31).
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R2 describes the degree of collinearity between simulated and
measured data (Moriasi et al., 2007). R2 represents the proportion
of the variance in measured data explained by the model and
ranges from 0 to 1, with higher values indicating less error variance.


















The PBIAS measures the average tendency of the simulated data
to be larger or smaller than their observed counterparts (Moriasi
et al., 2007). It expresses the percentage of deviation between
simulations and observations and the optimal value is 0. PBIAS can
be positive or negative which reveals respectively a model under-
estimation or overestimation bias (Moriasi et al., 2007).
PBIAS ¼
Pn
i¼1ðobsi  simiÞ x 100Pn
i¼1ðobsiÞ
The RSR is the ratio between the RMSE and standard deviation
of measured data (Moriasi et al., 2007). The RSR ranges from the











3.1. Hydrology and water balance
The water balance has been calibrated based on results found in
Fabre et al. (2017). The total simulatedwater yield has been checked
at the Igarka gauging station upstream of the outlet (Fig. 5). As in
this previous work, the model shows a good representation of the
freshets during the period of study and it reaches an annual mean
specific discharge of 188mm yr1 for a standard deviation of
21mm yr1 on the whole period of study. This result is close to the
observations with an underestimation of only 45mm yr1. It re-
veals that around 47% of the yearly water is exported during the
freshet in May and June. Concerning meteorological simulations,
the model returns 477mm yr1 of total annual precipitations with
299mmyr1 and 178mmyr1 respectively for rainfall and snowfall
corresponding to a ratio of 63/37. Snowmelt amounts to 142mm
yr1 which equals to 80% of total snowfall and sublimation is
returned as 37mmyr1 or 21% of total snowfall. Evapotranspiration
is high in these regions with the dominative presence of forest and
is returned as 276mm yr1 with a potential evapotranspiration of
550mm yr1.
The average subbasin flow components distribution is as fol-
lows: 36, 164 and 11mm yr1 respectively for surface, subsurface/
lateral and groundwater flows corresponding to 17%, 78% and 5% of
total river discharge. The ratio between surface and subsurface
flows is different from what have been observed in another
permafrost affected watershed in Canada (60/40; Carey and Woo,
1999) but this difference could be due to the distribution of
permafrost soils in the Yenisei basin with more than half of the
watershed with sporadic, isolated or no permafrost (Fig. 2c;
McClelland et al., 2004). For more details on hydrology modeling
and calibration/validation details see Fabre et al. (2017).
3.2. Simulations of daily TSS, POC and DOC fluxes
The model has predicted correctly the specific flow of sediment
at the outlet during the calibration and validation periods (Fig. 6).
The dynamic is following the freshets. The statistical performance
is satisfactory for the calibration and validation periods compared
to previous studies with NSE of 0.74 and 0.26 and R2 of 0.98 and
0.55. For a daily time step modeling, our results can be considered
as accurate regarding difficulties to calibrate TSS fluxes and to catch
the freshets without offsets.
For POC, the measures and the simulations are following the
equation from Boithias et al. (2014) with the coefficients a and b
statistically determined and fixed respectively to 0.95 and 3.9 for
the Yenisei River (Fig. 3). Daily POC specific fluxes have been
correctly predicted (Fig. 7). The same problems are found with the
low number of data during high flow periods. The statistical per-
formance has returned low NSE of 0.27 and 0.16 and satisfactory R2
of 0.91 and 0.54 for the calibration and the validation periods which
could be judged as accurate regarding the number of observed data.
Regarding DOC simulated concentrations, the best fitting for the
a and b parameters have been found as 15.0 and 1.29 as shown in
Fig. 4. The model used is estimating with accuracy the DOC
Table 2
Calibrated values of SWAT parameters.
Parameter Name Input File Literature range Calibrated value
Hydrology:
CANMX Maximum canopy storage (mm H2O) .hru 0e100 1.90
CN2 Curve number .mgt 35e98 Relative change: x0.85
DEP_IMP Depth to impervious layer in soil profile (mm) .hru 0e6000 800e2000
ESCO Soil evaporation compensation factor .bsn 0e1 0.86
LAT_TTIME Lateral flow travel time (days) .hru 0e180 9.06
PLAPS Precipitation lapse rate .sub 0e500 0.015e0.08
SFTMP Snowfall temperature (C) .bsn 5e5 1.52
SLSOIL Slope length for lateral subsurface flow (m) .hru 0e150 0.50
SMFMN Melt factor for snow on December 21 (mm H2O/C-day) .bsn 0e10 0.25
SMFMX Melt factor for snow on June 21 (mm H2O/C-day) .bsn 0e10 5.88
SMTMP Snow melt base temperature (C) .bsn 5e5 4.95
SNO50COV Fraction of SNOCOVMX that corresponds to 50% snow cover .bsn 0e1 0.57
SNOCOVMX Minimum snow water content that corresponds to 100% snow cover (mm H2O) .bsn 0e500 67.73
SURLAG Surface runoff lag coefficient .bsn 0.05e24 24
TIMP Snow pack temperature lag factor .bsn 0e1 0.42
Sediment:
PRF_BSN Peak rate adjustement factor for sediment routing .bsn 0e1 0.25
USLE_K USLE equation soil erodibility factor .sol 0e0.49 Relative change: from x0.05 to x1
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concentration in the stream at the outlet as shown in Fig. 8a. The
NSE reveals some troubles with the validation period but is satis-
factory during the calibration period while the R2 is very satisfac-
tory during both of the periods. In the sameway, the predicted DOC
fluxes exported at the outlet showa good tendency but return a low
NSE in the validation period (Fig. 8b).
Our results have shown that the predictions are really good
during low flows for any export studied on the calibration and the
validation period but have revealed underestimations during high
flows period for the three variables (Fig. 9). Nevertheless, the
returned p-values for each period are good and reveal strong evi-
dence of correlations between observations and predictions.
3.3. Temporal and spatial distribution of TSS, POC and DOC fluxes
As expected, permafrost thaw triggers the POC and DOC trans-
fers (Fig. 10a). POC and DOC exports rise drastically with the spring
freshet due to snowmelt and follows the surface runoff dynamic.
This study reveals that POC and DOC are mostly exported during
the freshet as 57% and 65% of the yearly fluxes are transported in
May and June 2013 (Fig. 10a) while these exports reach respectively
60% and 68% of the yearly fluxes over the whole simulation.
In order to outline processes involved in organic carbon transfer,
we have focused on the year 2013 as this year returned the best
statistical responses to study the spatial distribution of POC and
DOC fluxes in each subbasin (Fig. 10b). First, a link with the main
stream near the outlet is relevant for the POC flux. Another variable
is influencing both POC and DOC transfer which is the permafrost
type. The unfrozen zones present higher fluxes than the most
frozen soils. During the increase in the exports, a disturbance in the
subbasins close to the outlet due to the discharge rising is clear.
Some other subbasins have returned significant fluxes due to pre-
cipitation events.
The flux of particles is partially dependent on the permafrost
Fig. 5. Simulated discharge of the Yenisei River compared to observations at the Igarka gauging station.
Fig. 6. Simulated specific flux of sediment compared to observations at Dudinka from 2003 to 2013 and at Igarka from 2014 to 2016. Calibration period: 2003 to 2008. Validation
period: 2009 to 2016.
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type (Fig. 11). For POC, it is mainly driven by the subbasins pre-
senting sporadic permafrost, isolated permafrost or without
permafrost and it reveals a really low contribution of discontinuous
permafrost to the total fluxes. Regarding DOC, the contributions are
more distributed along the basinwith still a dominant contribution
from no permafrost zones.
4. Discussion
4.1. Conceptualization of the water, sediment and organic carbon
river transport in the Yenisei River watershed
This paper mentions new strengths in modeling permafrost,
sediment and organic carbon behavior in river. This is the first
study modeling fluvial sediment and riverine organic carbon
behavior in an Arctic watershed presenting all the types of
permafrost at a daily time step. By providing equations to predict
organic carbon exports and used it coupled to a daily time step
hydrological modeling, this paper reveals the possibilities of precise
modeling of organic carbon in a permafrost-dominated Arctic
catchment.
Concerning hydrology, this paper brings new opportunities as
thewhole basin of the Yenisei River is modeled unlike in Fabre et al.
(2017) where the modeling has been dependent on 2 reservoirs.
This modeling could represent the flow distribution upstream of
the reservoirs and also show the impact of the elevation gradient
on the water balance in the higher zones of the basin that have
been excluded from the previous work. The discharge has been
checked at the exits of the reservoirs and at the outlet of the
different main tributaries with observed data available for the
period 2008e2016 (Fig. 1 for stations location). These five gauging
stations are not representative of a permafrost type as they inte-
grate more than one. This constraint has disturbed the calibration
of soil properties for each permafrost type. But the two tributary
stations are mostly integrating continuous permafrost on one hand
and sporadic and isolated permafrost on the other hand which has
allowed us to approach soil properties based on these stations. The
other soils properties have been deduced accordingly. Concerning
precipitations data, the lack of data is a problem in this study. With
20 stations for the fifth biggest watershed in the world, some peaks
modeled in summer and not present in reality could be linked to an
accumulation of rainfall in the various subbasins linked to a station
predicting a strong rainfall event. SWAT transfers the climate data
to a subbasin from the closest meteorological station input. At this
scale, with 20 stations and 257 subbasins, an accumulation of
meteorological events is possible especially in the middle of the
basin where we find a low number of stations (Fig. 1).
To simulate river sediment yields at a daily step is really rough
(Oeurng et al., 2011). Using the SWATmodel is an adapted choice to
the results expected as this model allows spatial and temporal
predictions of river discharge and sediment fluxes in a very large
Arctic watershed. Some other models could return more precise
results but they need a larger number of measured variables which,
unlike the variables used in SWAT, are quite difficult to collect.
Moreover, SWAT is one of the model validated for river sediment
transport studies (Moriasi et al., 2012) and has already been used to
study organic carbon transport (Oeurng et al., 2011).
This study includes 20 soil types. The good results obtained at
the outlets of the reservoirs, of the tributaries and of the whole
Yenisei watershed lead to the conclusion that this resolution is
sufficient at this scale to represent the processes in the basin. But, as
the exports of TSS, POC and DOC are mainly driven by soil char-
acteristics, the spatial distribution of TSS, POC and DOC fluxes
would be more precise by integrating another soil dataset with
better distribution and resolution of soil types. Still, the quantifi-
cation of organic carbon content in permafrost soils remain un-
certain as shown in Kuhry et al. (2013), Hugelius et al. (2014) or
Schuur et al. (2015). Considerations on the databases available
should be done to better model organic carbon yields because
organic carbon content is much more linked to the permafrost type
than to the soil type. Taking into account a freezing degree in the
soil characteristics and adding this parameter to the soil data could
be a first good improve to fill this data gap and better predict the
transfers in that kind of watersheds without too important
calibrations.
In the same way, the parametrization of soil properties has
allowed a discretization of permafrost types. The soils parameters
have been calibrated to limit the erosion and sediment supply in
the most frozen zones. This paper is the first study trying to explain
the permafrost impact on physical erosion of soils and the
Fig. 7. Simulated specific flux of particulate organic carbon (POC) compared to observations at Dudinka from 2003 to 2013 and at Igarka from 2014 to 2016. Calibration period: 2003
to 2008. Validation period: 2009 to 2016.
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subsequent river sediment transports. By doing other in-
vestigations in various watersheds impacted by permafrost with
the same size such as the Ob, the Lena or the Mackenzie which are
the other main contributors of organic carbon to the Arctic Ocean
(Dittmar and Kattner, 2003), we could check and refine the cali-
bration suggested here.
Our conceptualization of the processes in permafrost affected
watersheds seems quite accurate regarding the results obtained.
The returned statistical performances have showed the difficulties
for the modeling to fit the observations in the validation period.
This problem is due to offsets of few days between the observed
and the predicted freshets. This is revealed by Fig. 9 where the
model has returned equally higher or lower fluxes than observed
ones. More researches are still needed in snowmelt processes to
better model the discharge peaks in this type of watersheds. These
offsets could be due to the lack of meteorological stations with
observed precipitations mentioned previously. A better spatializa-
tion of these data coupled with a spatial study on the order of the
subbasins contributions to the snowmelt should provide inter-
esting information to improve the hydrological modeling by better
representing the peaks of discharge and removing the offsets. Then,
the modeling should be able to reproduce the observed exports of
sediment, POC and DOC. However, a focus on modeled specific
fluxes of sediment on the year 2016 has revealed some troubles to
represent the observed peak. This year is presenting a low amount
of precipitations and a lower discharge peak than the two previous
years. Still, the maximal observed sediment concentrations are in
the range of the ones observed in 2014 and 2015. With this in mind,
we could assume that an unknown process is explaining these
concentrations or that there have been problems in the sampling
Fig. 8. a) Simulated concentration of dissolved organic carbon (DOC) and b) Simulated flux of DOC compared to observations at Dudinka from 2003 to 2013 and at Igarka from 2014
to 2016. Calibration period: 2003 to 2008. Validation period: 2009 to 2016.
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for this specific year. Moreover, the influence of the reservoirs is
strong. Field experiments must be performed in different parts of
the watershed in order to check the contribution of each stream
and each permafrost type on the organic carbon transfer. By sam-
pling water chemistry at the reservoirs outlets and doing isotopic
studies on river waters at the basin outlet, this work could be
validated.
During the freezing period, as the soil is inaccessible for water
and as the snow accumulates, the river sediment and organic car-
bon exports are really low and mainly dependent to the dams’ re-
leases. As in past researches (Table 3), the spring freshet is the main
factor controlling sediment and organic carbon exports. This study
provides new information of spatial hotspots of organic carbon
exports. These spatial outputs are driven by precipitation intensity,
snow thawing, and permafrost type. Permafrost free areas deliver
higher fluxes of organic carbon which has already been demon-
strated by comparing different Arctic watersheds (Frey and
McClleland, 2009).
The spatial study leaves to interesting and solid conclusions on
the behavior of river organic carbon in Arctic watersheds. Riverine
organic carbon transfer processes are variable in time and space.
Organic carbon exports are mostly linked to surface runoff (Fig.10a)
as most of the river organic carbon is exported during the annual
freshet due to snow and ice melt. The organic carbon fluxes are also
spatially dependent on the permafrost type distribution within the
catchment (Fig. 11). The continuous and discontinuous permafrost
area present low export of POC and DOC while the more unfrozen
zones fed the stream flow in organic carbon. As our simulated re-
sults at the outlet are close to observations, we could assume that
the time and space distribution shown by our modeling is close to
the reality and that surface runoff is the main pathway contribution
to POC and DOC river transports.
Concerning the data quality, the TSS, POC and DOC datasets for
the Yenisei River present a lack as only few data are available on our
period of study and only few years have been sampled at a high
frequency. Regarding the difficulties to sample during the freshet
period, the access to a high frequency dataset of sediment and
organic carbon on specific years at the outlet of the Yenisei River is
an important opportunity to better understand the fluxes exported
during this ephemeral event.
The SWAT model is using the MUSLE relation to estimate sedi-
ment yield in each HRU. This equation has already returned good
results in various watersheds (Douglas-Mankin et al., 2010;
Krysanova and White, 2015) but has never been tested in Arctic
watersheds. Sadeghi et al (2014) have proven that this equation
should be used with caution. Other experiments should be done in
other permafrost affected watersheds to confirm the validity of the
MUSLE equation in these areas.
The equation we used in this study to model POC, adapted from
Boithias et al. (2014) has produced relatively accurate results
(Fig. 7). In previous works, the POC export has been explained by
empirical relations based on statistical fitting with suspended
solids (Ludwig et al., 1996) or discharge (McClelland et al., 2016).
Ludwig et al. (1996) equation has been designed for a global scale
analysis and has not been able to represent precisely the POC ex-
ports at a daily time step for each catchment. The relation published
by McClelland et al. (2016) for Arctic watersheds allow to calculate
POC fluxes at a daily time step but has been unable to estimate the
percentage of POC in suspended solids. The equation we used here
is based on physical basis with asymptotes linked to parameters
corresponding to the in stream organic matter with high organic
carbon content in TSS (phytoplankton and residuals) and to TSS
with the lowest organic carbon content corresponding to organic
carbon concentration in the deepest soil layers. It allows the user to
adapt the parameters depending on the study case.
The spatialized resulting exports in each subbasin for the POC
fluxes calculated with the equation adapted from Boithias et al.
(2014) reveals limits in the validity of the equation (Figs. 7 and 9).
The equation is firstly designed to express a result at the outlet of
the watershed as the asymptotes evoked before are defined on the
Fig. 9. Comparison between predicted and observed values for sediment, POC and DOC for the calibration and the validation period. It reveals that fluxes of sediment, POC and DOC
are better modeled in low-flow periods than in high flow periods where the offset between predictions and observations is larger. The dots represent the observed data of the Arctic
Great Rivers Observatory while the circles represent the observations of the TOMCAR Permafrost project.
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basis of observed data at the outlet of the basin. Thus, the export
distribution shown in this paper is based only on the amount of
sediment exports in the subbasins as the asymptotes are fixed equal
in all the subbasins. But the equation could be influenced by
chemical parameters such as the organic carbon content in soils
which is really variable in Arctic watersheds. Improvements could
be performed with more spatialized observed data of POC to see if
the asymptotes of the equation are dependent on environmental or
climatic variables and have to be adapted in the different parts of
the watershed. The equation used firstly in a French catchment is
after all transposable in watersheds with other hydro-pedo-
climatic conditions. Only the parameters a and b have to be
adapted to the watershed. The other parameter (i.e. the constant
9.40) representing the shape of the curve seems to be stable
independently to the watershed. More studies are needed in wa-
tersheds with different climatic or anthropogenic influences such
as tropical and equatorial catchments or really urbanized water-
sheds to validate this hypothesis.
Concerning DOC modeling, the adapted model from Michaelis-
Menten equation based only on discharge could be limited. The
equation underestimates low and high DOC fluxes but over-
estimates middle fluxes (Figs. 8 and 9). For now, the parameters a
and b are determined statistically based on the dataset available. A
focus on these parameters is needed to better understand their link
with environmental variables such as organic carbon content in
soils and slopes (Ludwig et al., 1996) or the percentage of peatlands
and wetlands areas within the catchment (Hope et al., 1994; Gergel
et al., 1999; Ågren et al., 2008). Again, this equation needs to be
tested in different subbasins to assess the existence of different a
and b values at a catchment scale and in other catchments with
different hydro-pedo-climatic conditions to evaluate its replica-
bility at global scale.
Fig. 10. a) daily POC and DOC fluxes at the outlet on year 2013. We highlight 4 periods with 4 different organic transfer trends corresponding to the conceptual model described in
Fabre et al. (2017). The spatial average contributions of each hydrological component per day and the average air temperature in the whole basin are also represented. The hor-
izontal lines correspond to the modeled limits of snowfall (dashed line, 1.52 C) and snowmelt (solid line, 4.95 C) temperature (see Table 2). The vertical lines which separate the
periods represent the date when temperature reaches the limits defined. b) Spatial average subbasin contributions to POC and DOC fluxes. The maps represent the average yields of
each subbasin during the 4 periods detailed in Fig. 10a.
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4.2. Predicted exports of sediment and organic carbon
Concerning TSS, we found a specific flux at the outlet in the
range of previous studies with an average of 2.97 t km2 yr1.
Regarding the specific POC and DOC fluxes, the annual fluxes are in
the range of other studies on the Yenisei River with respectively
0.13 t km2 yr1 and 1.14 t km2 yr1.
This study outputs 1.2 to 2 times lower fluxes of DOC, 1.6 times
higher to 26 times lower exports of sediment compared to previous
studies (see Table 3) while it returns POC fluxes in the same range.
For sediment exports, previous exports which are closer to
12e14 Tg. yr1 are estimated based on data from pre-dam period.
The dams’ influences have reduced drastically the export and post-
dam researches have estimated the sediment export between 4 and
6 Tg. yr1 while our estimate of 7.5 Tg. yr1 is above average. These
past studies have estimated the fluxes based on sporadic data often
on a period inferior to the 10 years of this study. By integrating the
high water discharges at a daily time step in this modeling, the
fluxes given in this paper should be closer to real fluxes than past
studies as previous works could have underestimated or over-
estimated the influence of the freshets on the exports. It has already
been demonstrated that daily time step modeling is essential in the
study of Arctic systemswater flows (Fabre et al., 2017). As sediment
and organic carbon are strongly correlated with water flows, a daily
time step study is also primordial in this case. Besides, our
modeling returns peaks of TSS, POC and DOC in the range of ob-
servations but Fig. 9 reveals that an offset in high flow periods re-
mains and a focus on the detection of the peaks could be done to
improve the modeling.
A better consideration on sampling protocols is encouraged in
Arctic systems as most of the hydrological and biogeochemical
processes are happening on a short time period. During low flow
periods, sampling eachmonth could be possible especially between
November and March where precipitations fall as snow and accu-
mulate which strongly limits the number of water pathways in the
basin. A focus should be provided on high flow periods as proposed
by the TOMCAR-Permafrost Initiative. This study has revealed that
POC and DOC are mostly exported during the freshet with respec-
tively 59% and 65% of the yearly exports on the months of May and
June of the 2003e2016 period. Studying the organic carbon
behavior during the freshet is a main concern for this type of wa-
tersheds. As the ice break up is hard and dangerous to prospect,
new improvements are necessary to facilitate sampling in Arctic
watersheds and assess the impact of the break up on the organic
carbon exports. A daily to weekly sampling protocol would be
necessary in the period of transition especially at the end of May
and the beginning of June as the flux peaks do not persist more than
3 days (Fig. 10a).
We have explained that around 60% of the organic carbon ex-
ports happen during the high flow periods. As in this paper, most of
the previous studies based their modeling or estimations on spo-
radic data without data during the peak of discharge which leave
uncertainty on the behavior of organic carbon in the critical period
of the freshet. They could have underestimated the peaks of TSS
and DOC fluxes but could have overestimated the time of transition
between low flows and high flows periods which have resulted in
higher annual exports.
Compared to other large watersheds, Arctic watersheds have a
Fig. 11. Average contribution of subbasins to POC and DOC riverine fluxes depending on the type of permafrost. The TSS fluxes distribution is not represented as sediment flows are
proportional to the POC fluxes (see the POC equation above).
Table 3
Interannual mean of water fluxes at the Yenisei River outlet compared to previous studies.
Specific fluxes (t km2 yr1) Fluxes (Tg yr1)
Source Years Method Sediment POC DOC Sediment POC DOC
This study 2003e2013 Modeling 2.97± 0.53 0.13± 0.02 1.14± 0.22 7.54± 1.35 0.33± 0.05 2.90± 0.56
Ludwig et al. (1996) 1989e1999 Modeling 5 0.07 1.33 12.7 0.18 3.38
Lobbes et al. (2000) Estimation 0.07 1.99 0.18 5.05
Syvitski (2002) Modeling 12.7e78.3 30.9e191.2
Dittmar and Kattner (2003) Estimation 0.07 1.68e2.01 0.18 4.27e5.11
Gebhart et al. (2004) 1970e1986 Estimation 2.06 0.23 5.23 0.58
Holmes et al. (2002) 1970e1995 Estimation 1.9 4.7
Hasholt et al. (2006) 1941e2000 Estimation 2.3 5.6
Amon et al. (2012) Estimation 2.08 5.28
McClelland et al. (2016) 2003e2011 Modeling 0.14± 0.001 0.25± 0.003
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special behavior which influences the way to study them. Wang
et al. (2012) have compared two Asian rivers, the Yangtze River
with a close draining area to the Yenisei River (1,940,000 km2) and
the Yellow River which is smaller (752,443 km2). Even if the Yenisei
basin presents similar draining area characteristics as the Yangtze
River, its hydrological and biogeochemical functioning is closer to
smaller watersheds because of the flood events dynamic: the
snowmelt impact on the freshet gives high peaks on short time
periods like on the Yellow River. The Yangtze River has longer high
flow periods which allow a less frequent sampling protocol to
represent well the whole hydrological cycle. The Yellow River and
the Yenisei River, with shorter high flows period, need a high fre-
quency sampling during the transition to take into account the
strong influence of the freshet on the annual fluxes. This catchment
behavior could be also related to really small catchments func-
tioning with flash floods (Oeurng et al., 2011) where high flows
could supply more than 60% of yearly sediment exports.
4.3. Future modeling opportunities
A first step to improve the modeling of sediment and organic
carbon exports in permafrost catchments is to adjust the parame-
ters of the MUSLE equation based on the permafrost type or to add
a time-dependent parameter in the equation to express the
freezing percent of the soil.
As the Yenisei River is polluted by tritium (Bondareva, 2015)
which is found in sediment, zoobenthos, fishes or plants and by
mercury in frozen soils, river sediment fluxes simulated by SWAT
could be helpful to trace of these pollutants exports. Predict the
origin and the transport of the sediment allows some consider-
ations on the management of these pollutants in the river. Indeed,
they constitute a strong issue for humans living near the Arctic
Ocean by potentially causing ecotoxicological disturbances in
aquatic ecosystems while the sea is the main food resource for
these populations.
Another perspective of this paper is to better understand and
quantify the final state of all the organic matter exported to the
ocean. The models for POC and DOC are not taking into account the
consumption by organisms in the river or in alluvial plains which
could be important and could impact the final flux to the ocean. By
knowing the quantity interfering in the carbon and the nitrogen
cycle, predictions on climate change could be performed. A first
possible approach could be to use the biogeochemical oxygen de-
mand (BOD) to calculate the potential organic matter decomposi-
tion by microorganisms.
By incorporating global warming scenario, this modeling could
be used to explore reactions of permafrost affected watersheds to
climate change. Permafrost extent should be affected by climate
change and thus the final exports of sediment and organic carbon
could increase (Ciais et al., 2013). As shown in Fig. 11, the main
contributive areas to the POC and DOC exports are the unfrozen
zones. Even if TSS and organic carbon transport are also dependent
on other variables such as land use and soil types, higher exports of
organic carbon could be possible as a reduction of the permafrost
areas and a complete redistribution of different permafrost types is
expected with global warming (McGuire et al., 2018). TSS and POC
exports, transported by surface runoff should not be significantly
affected by a deeper active layer but only by an increasing erod-
ibility factor due to the unfreezing. DOC fluxes should be much
more affected by permafrost thawing as the contribution to total
flux is mostly driven by the unfrozen zones (Fig. 11). This rise in
organic carbon fluxes to the ocean could accelerate the permafrost
carbon feedback (Schuur et al., 2015). This hypothesis is putting
forward the amplification of surfacewarming due to carbon dioxide
(CO2) emissions from thawing permafrost (Schuur et al., 2015). As
labile POC and DOC are consumed by organisms resulting in the
production of CO2, the increase in the organic carbon fluxes could
fit with this concept.
With global warming, an increase of 15.6% of water discharge in
the Yenisei River is expected by 2100 with a stronger effect on the
peaks of discharge (Peterson et al., 2002; Nohara et al., 2006). This
modification could again strongly disturb global carbon cycles. By
assuming that climate change will have the same impacts on
sediment, POC and DOC exports, these fluxes will reach 3.13, 0.12
and 1.19 t km2 yr1. These increases are only calculated based on the
discharge effect but other changes mentioned above should be
taken into consideration such as the permafrost degradability and
its probable feedback on global climate change (Prokushkin et al.,
2011; MacDougall et al., 2012; Schuur et al., 2015; Abbott et al.,
2016) which could accelerate the permafrost unfreezing and
could liberate more organic carbon in freshwater (Frey and
McClleland, 2009). Testing the introduction of a feedback loop ef-
fect of permafrost degradation on global warming in modeling
tools could lead to better estimates of future sediment and organic
carbon exports to the Arctic Ocean.
5. Conclusion
This study has allowed us to understand, model and quantify
sediment, POC and DOC fluxes at the outlet of the biggest DOC
provider of the Arctic Ocean, the Yenisei River, and to outline car-
bon transfer processes with a spatialization of the study. This is the
first study trying to model TSS and POC fluxes in an Arctic water-
shed with a spatial and temporal variability and the first study
trying to model spatially DOC fluxes in a watershed. The fluxes
estimated in this study could be considered with a better interest
than those proposed in prior researches on sediment and organic
carbon in Arctic rivers as our study integrates the contribution of
high-flow periods in the modeling while previous studies have
generally extrapolated these periods using samples collected dur-
ing low-flow periods. Finally, the main conclusions of this paper are
essential in a context of climate change. It underlines the contri-
bution of each permafrost type to the total export of organic carbon
by the Yenisei River. By integrating all the periods of the hydro-
logical cycle, this paper could lead to a better quantification of
future sediment and organic carbon exports in a thawing perma-
frost scenario.
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5.4. Application de l’approche à d’autres bassins versants 
Le modèle SWAT a été appliqué au pas de temps journalier sur les périodes suivantes : 
2000-2016 pour l’Amazone, 2003-2016 pour l’Ienisseï, et 2000-2010 pour la Garonne. Les 
résultats sur les débits et le carbone organique de l’Ienisseï sont dans la section précédente. 
5.4.1. Calibration des débits sur l’Amazone et la Garonne 
L’hydrologie ainsi que la dynamique du carbone organique ont été modélisés en utilisant 
SWAT sur différents sous-bassins versants de l’Amazone et ont renvoyé de bons résultats 
avec des indices de confiance acceptables (Figure 64). Les différentes stations de 
prélèvement ont été présentées précédemment dans le chapitre 2. Le modèle SWAT a 
renvoyé de très bons débits simulés sur les stations A1 et A2. Sur les autres stations, les 
résultats peuvent être considérés comme satisfaisants face aux indices retournés tout en 
démontrant une bonne dynamique hydrologique suivant les observations. 
 
 
Figure 64 : Dynamique des débits journaliers observés et simulés sur différents sous-bassins de 
l’Amazone. La station A1 correspond à l’exutoire de l’Amazone ; A2 est une station située en amont sur le 
cours d’eau principal ; A4 est située sur un affluent de la rive droite et A5 sur un affluent de la rive 
gauche. 
 
Chapitre 5 : Etude de l’hydrologie, des flux de sédiments et de carbone organique à l’aide de SWAT 
sur le bassin versant de l’Ienisseï 
256 
Dans la même logique, la calibration sur la Garonne a renvoyé de bonnes représentations 
des flux d’eau dans différentes stations (Figure 65) et les détails sur les indices de calibration 
et validation peuvent être retrouvés dans Cakir et al. (2019 ; under review). 
 
Figure 65 : Représentation des flux d'eau observés et simulés pour la Garonne à différentes stations de 
prélèvement. (Adaptée de Cakir et al., under review). 
 
5.4.2. Tests du modèle simulant le COD sur l’Amazone et la Garonne 
Seul le modèle simulant le COD a été testé dans cette section car il a été évoqué 
précédemment que seul le COD sera utilisé pour calculer les taux de dénitrification. Les 
valeurs de   et   retournées par le modèle pour les stations étudiées sont rassemblées dans 
la Table 11. 
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Table 11 : Valeurs de alpha et beta sur les différentes stations étudiées pour l'Amazone et la Garonne. Les 
numéros de stations sont présentés dans le chapitre 2. 
Station A1 A2 A4 A5 G1 G3 G5 G11 
  (mg.L-1) 8,08 5,72 6,24 12,43 3,07 2,51 2,10 3,38 
  (mm.jour-1) 0,74 0,001 0,69 0,001 0,001 0,02 0,001 0,03 
RMSE 3,93 4,39 1,69 4,18 1,16 1,04 3,19 1,08 
 
Ainsi les dynamiques du COD sur les deux bassins versants sont présentées en Figure 66 et 
Figure 67. Les résultats ont démontré la capacité du modèle présenté dans Fabre et al. 
(2019) à représenter les concentrations moyennes en COD à l’échelle de l’Amazone et de la 
Garonne. Les résultats sur l’Amazone démontrent que le modèle représente la concentration 
moyenne en COD mais ne semble pas prendre en compte la variabilité temporelle de cette 
concentration. Le modèle représente la plupart des observations mais n’explique pas des 
variations de COD indépendantes du débit. Sur la Garonne, le modèle représente la plupart 
des observations. Cependant, pour certaines stations comme la station G5, les 
concentrations en COD simulées sont trop stables comparées aux observations. 
 
5.5. Conclusion 
Cette seconde partie démontre la possibilité d’utiliser le modèle simulant le COD présenté 
sur l’Ienisseï dans Fabre et al (2019) à d’autres bassins contrastés. De fait, cette section a 
permis de comprendre et de quantifier les flux de COD à plusieurs endroits dont l’exutoire 
des bassins versants de l’Amazone, système tropical et de la Garonne, système tempéré. 
Cependant, le modèle SWAT tend à représenter des concentrations moyennes de COD sur 
certaines stations. Ceci est dû au fait que l’équation simulant le COD présentée ici ne 
représente que les variations de concentrations liées au débit. Une reconsidération de 
l’équation simulant le COD en intégrant d’autres influences comme l’anthropisation du bassin 
versant pourrait améliorer les résultats. 
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Figure 66: Dynamique des concentrations journalières observes et simulés sur différents sous-bassins 
de l’Amazone. La station A1 correspond à l’exutoire de l’Amazone ; A2 est une station située en amont 
sur le cours d’eau principal ; A4 est située sur un affluent de la rive droite et A5 sur un affluent de la rive 
gauche. 
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Figure 67: Concentrations journalières en COD à différentes stations de prélèvement sur la Garonne : G1 
correspond à l’exutoire de la Garonne, G3 et G5 sont deux stations en amont du cours d’eau principal 
représentant respectivement des zones de plaines et dans des zones de montagnes; G11 est une station 










6. Chapitre 6 : Suivi de la dénitrification 
dans les zones humides alluviales sur 
des bassins versants contrastés 
 
Ce dernier chapitre présente les résultats obtenus dans l’étude du rôle des zones humides 
alluviales dans les interactions entre cycle du carbone organique et cycle de l’azote. En 
utilisant deux types d’approche, la modélisation et la télédétection, nous avons pu mettre en 
évidence les différences d’efficacité des zones humides alluviales sur des bassins 
contrastés. Les trois bassins versants, l’Amazone, l’Ienisseï et la Garonne ont été choisis 
pour représenter trois différentes conditions pédoclimatiques ainsi que des concentrations en 
nitrates et en carbone organique différentes. L’Amazone représente les cours d’eau avec 
des teneurs relativement élevées à la fois en nitrates et en carbone organique. L’Ienisseï, 
fleuve soumis aux pergélisols présente des teneurs élevées en carbone organique mais peu 








6.1. Contexte et objectifs 
L’agriculture intensive apporte de grandes quantités de nitrates aux cours d’eau par le 
lessivage des fertilisants azotés. La concentration en nitrates est largement inférieure dans 
le cours d’eau par rapport à celle dans les aquifères alluviaux (Sánchez-Pérez et al., 2003). 
La différence est notamment dû à la dilution entre les terres et le cours d’eau grâce à la 
capacité de rétention des zones humides alluviales (Craig et al., 2010). Cette rétention a lieu 
grâce à la mobilisation des nitrates par les plantes et à la dénitrification (Pinay et al., 1998 ; 
Craig et al., 2010 ; Ranalli and Macalady, 2010). De fait, les zones humides alluviales jouent 
un rôle important dans l’élimination des nitrates par ce processus de dénitrification. Ce 
dernier permet la réduction de nitrate en protoxyde d’azote ou en diazote et est le seul 
processus permettant la sortie des nitrates du bassin versant (Pinay et al., 1998 ; Pfeiffer et 
al., 2006 ; Baillieux et al., 2014). Pour son bon fonctionnement, la dénitrification nécessite 
des conditions anaérobies car les bactéries dénitrifiantes sont généralement aérobies et 
n’utilisent l’oxygène du nitrate par la dénitrification seulement sous des teneurs en dioxygène 
faibles dans le milieu environnant (Zaman et al., 2012). 
De fait, la dénitrification dans les zones humides alluviales est optimisée sous différentes 
conditions et est limitée par trois facteurs : la disponibilité en nitrate, la disponibilité en 
carbone organique dans les zones humides alluviales (Rivett et al., 2008) et les conditions 
anaérobies (Zaman et al., 2012). Concernant le carbone organique, il peut avoir deux 
origines : pris directement dans les sols in-situ des zones humides alluviales ou amené par 
le cours d’eau (Gift et al., 2010 ; Peter et al., 2012). Le carbone organique dans les cours 
d’eau apparait sous deux formes : le carbone organique particulaire (COP) et le carbone 
organique dissous (COD ; Hope et al., 1994). Ces deux formes ont deux origines différentes 
comme il a été évoqué dans les chapitres précédents. Le COP provient en grande partie de 
l’érosion des sols alors que le COD résulte du lessivage des sols (Meybeck, 1993 ; Raymond 
and Bauer, 2001). Cependant, il a été démontré que le carbone organique le plus utilisé 
dans la dénitrification est le COD (Peyrard et al., 2011 ; Zarnetske et al., 2011 ; Sun et al., 




2018). En ce sens, la dénitrification est un important processus d’élimination des nitrates 
dans les zones où ces trois facteurs sont optimisés. 
Le processus de dénitrification est très difficile à observer et son extrapolation à l’échelle du 
bassin versant est tout autant difficile (Groffman et al., 2006). La modélisation est un outil 
important permettant d’appréhender le processus plus aisément et à large échelle 
(Groffman, 2012). Les outils de modélisation permettant l’étude des échanges entre les 
cours d’eau et les zones humides alluviales sont généralement utilisés dans l’étude des 
interactions biogéochimiques et hydrologiques (Yamazaki et al., 2011 ; Jung et al., 2012). 
Pour la dénitrification dans les zones humides alluviales, les outils de modélisation ont déjà 
montré leur capacité à simuler ce processus (Hattermann et al., 2006 ; Sun et al., 2018) mais 
peuvent également se concentrer sur les sources comme les puits de nitrates (Boano et al., 
2010 ; Peyrard et al., 2011 ; Zarnetske et al., 2012) ou les hot spots et les hot moments 
(Groffman et al., 2009 ; Bernard-Jannin et al., 2017). 
Cependant, ces efforts sont récents et ont besoin de plus de recherche pour estimer les 
effets du processus à l’échelle du bassin versant et à l’échelle temporelle du processus. A 
cette échelle, deux méthodes sont utilisées pour estimer la dénitrification : un couplage 
externe entre un modèle hydrologique et un modèle biogéochimique (Peyrard et al., 2011) 
ou l’implémentation de modules biogéochimiques dans un modèle hydrologique (Sun et al., 
2018). Les travaux de Sun et al. (2018) constituent la première étude présentant la capacité 
des outils de modélisation à simuler les variations de la dénitrification au pas de temps 
journalier à l’échelle d’un tronçon de cours d’eau. La dénitrification est généralement 
modélisée comme un taux de rétention de nitrate (Boyer et al., 2006 ; Ruelland et al., 2007 ; 
Peyrard et al., 2011 ; Sun et al., 2018). Intégrer le rôle du carbone organique dans la 
dénitrification des zones humides alluviales est seulement un effort récent (Sun et al., 2018) 
mais les variations du contenu en carbone organique n’ont pas encore été intégrées dans les 
modèles. 




Récemment les différentes approches proposées pour estimer l’impact de la dénitrification 
sur les contenus en nitrates ont été faites pour le lit du cours d’eau (Peyrard et al., 2011) et à 
l’échelle du bassin versant (Cakir et al ; en révision), à l’échelle des principales zones 
humides alluviales de la Garonne (Sun et al., 2018) et à l’échelle des différentes larges 
zones humides alluviales de l’Amazone (Guilhen et al ; en révision). Ces méthodes utilisent 
généralement des moyennes interannuelles pour estimer le contenu en carbone organique 
dans les sols et le cours d’eau. 
De nouvelles méthodes tentent d’estimer la dénitrification dans les zones humides alluviales 
à l’aide de la télédétection. D’anciens travaux ont pu démontré la possibilité d’utilisation des 
données de télédétection pour estimer la dénitrification dans les zones humides alluviales à 
l’échelle d’un barrage sous l'influence de variables telles que le contenu en eau dans les sols 
et la température des sols (Wang et al., 2011). Ces récents travaux utilisant des outils de 
modélisation (Sun et al., 2018) et de télédétection (Guilhen et al ; en révision) pour prédire la 
variation des taux de dénitrification dans les zones humides alluviales démontrent le 
potentiel d’une telle approche pour la prédiction des flux de nitrates et de carbone organique 
à large échelle. Ainsi, cette étude est la première tentant de simuler la dénitrification à 
l’échelle de bassins versants contrastés. Les objectifs de cette étude sont i) de proposer une 
méthode nouvelle et simple pour estimer les taux de dénitrification en se basant sur les 
approches de Sun et al. (2018) et Guilhen et al. (en révision) en intégrant la variabilité du 
carbone organique dissous dans les zones humides alluviales et les cours d’eau, ii) 
d’appliquer cette méthode à l’échelle de bassins versants contrastés et iii) de mieux 
comprendre les dynamiques de la dénitrification dans les bassins sélectionnés. 
 
6.2. Principaux résultats et discussions 
La méthode développée dans ce chapitre a permis d’estimer la dénitrification dans les zones 
humides alluviales au pas de temps journalier dans trois bassins versants contrastés : 




l’Amazone pour les zones tropicales, la Garonne pour les zones tempérées et l’Ienisseï en 
Sibérie pour les zones froides. Les taux de dénitrification dans les zones humides alluviales 
en prenant en compte la variabilité des flux de carbone organique, ont été estimés à 73,0 ± 
6,2 kgN.ha-1.yr-1 4.5 ± 1.4 kgN.ha-1.yr-1 sur l’Amazone, à 4,5 ± 1,4 kgN.ha-1.an-1 sur la 
Garonne et 0,7 ± 0,2 kgN.ha-1.an-1 sur l’Ienisseï, ce qui représente respectivement 11,2, 0,06 
et 0,06 fois la quantité d’intrants azotés apportés au bassin (Lu and Tian, 2017). L’Amazone 
présente le plus haut débit de la planète menant à une saturation élevée des aquifères mais 
aussi des concentrations en carbone organique stables favorisant ainsi le processus. La 
Garonne avec de faibles teneurs en carbone organique démontre une dénitrification limitée. 
Dans le même sens, les concentrations faibles en nitrates sur l’Ienisseï freinent la 
dénitrification dans le bassin versant.  
Il s’agit de la première étude tentant de simuler, comprendre et comparer les taux de 
dénitrification dans des bassins versants contrastés par approche de modélisation 
dynamique. Le modèle développé dans ce chapitre met en relation le taux de dénitrification 
avec le COD de la rivière, le COP du sol, les NO3
- de l’aquifère, le rapport entre le débit 
journalier et le débit à plein bord et la température journalière. L’intégration d’un terme 
prenant en compte l’influence de la température sur la dénitrification a permis de comparer 
les taux de dénitrification dans des bassins versants sachant que la température optimale 
pour le processus est autour de 27°C (Saad and Conrad, 1993 ; Canion et al., 2014 ; Brin et 
al., 2017), ce qui doit être pris en compte notamment pour les bassins froids comme 
l’Ienisseï car les solutés sont présents mais l’activité microbienne est freinée par le climat 
froid.  
Une autre amélioration dans l’estimation de la dénitrification est l’intégration du modèle de 
Fabre et al. (2019) permettant la représentation des variations journalières de concentrations 
en COD dans les cours d’eau. Le lien entre le cours d’eau et la nappe permet les échanges 
de COD. Ce carbone organique ainsi que le COP du sol in-situ interviennent dans la 
dénitrification. Comme le rôle du COD du cours d’eau est prédominant dans la dénitrification, 




modéliser avec précision les concentrations en COD dans le cours d’eau est une avancée 
importante pour affiner les estimations des taux de dénitrification à l’échelle du bassin 
versant. 
L’autre partie du modèle concernée par le carbone organique intègre l’intervention du 
carbone organique du sol dans le processus. Cette partie a été fixée dans le modèle selon 
les teneurs en carbone organique dans les sols sur les trois bassins versants. Ce carbone 
n’est pas alimenté par le COP du cours d’eau. Ainsi, le rôle du COP du sol dans le 
renouvellement du carbone organique du bassin versant pourrait favoriser la dénitrification 
dans les zones humides alluviales mais n’a été que peu étudié jusqu’à présent. 
Les outils de délimitation des zones humides alluviales par calcul à partir du MNT expliqué 
dans le chapitre 2 ont démontré leurs capacités à représenter l’étendue des plaines 
alluviales. Cet outil émergent pourra être comparé dans de futures recherches avec des 
données de télédétection.  
La dénitrification est optimisée dans des conditions anaérobies. Dans les zones alluviales, 
ces conditions équivalent à une saturation de l’aquifère. Pour approcher cette condition, 
nous avons utilisé le ratio entre le débit et le débit à plein bord dans le modèle en assumant 
que la hauteur de nappe est proche de la hauteur du cours d’eau. Quand le cours d’eau 
présente un débit à plein bord, l’aquifère est considéré comme totalement saturé et la 
dénitrification est optimale. Concernant ce ratio entre le débit et le débit à plein bord dans le 
modèle, même si les paramètres de correction ont permis d’approcher au mieux ce ratio 
dans des zones connues sur les trois bassins, d’autres parties des bassins peuvent quand 
même présenter des sous estimations ou des surestimations du débit à plein bord, ce qui 
pourrait avoir un impact sur le calcul de la dénitrification dans ces zones. 
Finalement, les constantes régissant la minéralisation du COD et du COP ont été définis 
grâce à de rares mesures in-situ, ce qui pourrait faire qu’elles ne sont pas représentatives 




des conditions dans le bassin versant. De fait,      et      sont variables selon de multiples 
facteurs et notamment les caractéristiques des sols et la température.  
6.3. Conclusions 
Ce chapitre démontre la possibilité d’appliquer un nouveau modèle simplifié reliant le taux de 
dénitrification au COD de la rivière, au COP du sol, aux      de l’aquifère, à un ratio entre 
le débit journalier et le débit à plein bord et à la température. Ce modèle a permis de 
représenter la dénitrification à l’échelle de bassins versants contrastés. Nous avons pu 
montrer que les systèmes tropicaux présentent des taux de dénitrification bien plus élevés 
que d’autres types de bassins versants où des facteurs limitants sont présents du fait de la 
disponibilité en COD et COP. Cette étude met en lumière le rôle des zones humides 
alluviales et de leur sol dans le service de régulation de la qualité de l’eau et leur importance 
à l’échelle des bassins versants sujets à des changements importants. Une amélioration 
pour les calculs des taux de dénitrification pourrait être de mesurer ces coefficients dans 







Cette section est le résumé du papier « Daily denitrification in alluvial wetlands of contrasted 
watersheds » par C. Fabre, J. Guilhen, R. Cakir, S. Sauvage, M. Gerino, J. M. Sánchez-
Pérez à perfectionner pour une soumission au journal Science of the Total Environment. 
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Abstract 
Alluvial wetlands play an important role in the elimination of nitrate via denitrification at the 
watershed scale. Taking into account this alluvial denitrification effect is necessary to better 
understand nitrate transport and pathways at the watershed scale. Several approaches have 
tried to simulate this effect in study sites at small scale. In this study, we have used a model 
to estimate denitrification rates at daily time scale. This model has been adapted with new 
considerations on the influence of the organic carbon from the river and the soils as well as 
the river discharge and the temperature on the denitrification variations. To better understand 
the variability of denitrification at global scale, we have applied the model at the scale of 
three contrasted watersheds: The Amazon River as a typical tropical river, the Yenisei River 
as an example of cold rivers and the Garonne River for temperate zones. The Amazon River 
shows the highest discharge in the world leading to the saturation of the aquifers but also 
really stable organic carbon concentrations which favor the denitrification. The Garonne 
River, with low organic carbon delivery, provides the demonstration of a limited denitrification 
process. In the same way, the limited concentrations of nitrate in the Yenisei River should 
lower the denitrification in this basin. We have found denitrification rates of 119.4 ± 47.5 




kgN.ha-1.yr-1 for the Amazon River, 7.6 ± 5.4 kgN.ha-1.yr-1 for the Garonne River and 0.1 ± 0.5 
kgN.ha-1.yr-1 for the Yenisei River on the 2000-2015 period. Denitrification removes 11.2, 
0.06 and 0.06 times the average of N inputs in the watershed respectively for the Amazon 
River, the Garonne River and the Yenisei River. This study is underlying the strong influence 
of organic carbon on denitrification. It highlights the effect of alluvial wetlands on water 
quality regulation and their importance in the stability of hydrosystems facing climate and 
land use changes. 
 
Introduction 
Intensive agriculture brings large amounts of nitrate to rivers by the leaching of fertilizers. 
The concentration of nitrate in the river is largely inferior to the one in alluvial aquifers 
(Sánchez-Pérez et al., 2003). This difference is due to the dilution between lands and rivers 
and to the retention capacity of alluvial wetlands (Craig et al., 2010). This retention effect is 
done by plant uptake and denitrification (Pinay et al., 1998; Craig et al., 2010; Ranalli and 
Macalady, 2010). Denitrification allows the reduction of nitrate (NO3
-) into nitrous oxide (N2O) 
or dinitrogen (N2) and is the only one process that allows the loss of nitrate in the watershed 
(Pinay et al., 1998; Pfeiffer et al., 2006; Baillieux et al., 2014). Denitrification needs anaerobic 
conditions as denitrifying bacteria are generally aerobic and will complete the denitrification 
by using the oxygen from nitrate (Zaman et al., 2012). Thus, denitrification is optimized under 
specific conditions and is limited by three factors: the availability of nitrate, the availability of 
organic carbon in alluvial wetlands (Rivett et al., 2008) and the anaerobic conditions (Zaman 
et al., 2012). Concerning the organic carbon, it is taken from alluvial sediments or is brought 
by the river (Gift et al., 2010; Peter et al., 2012). Organic carbon in rivers is discretized in two 
classes with the particulate organic carbon (POC) and the dissolved organic carbon (DOC; 
Hope et al., 1994). These two forms have two different origins. While POC comes mostly 
from soil erosion, DOC is a result of soil leaching (Meybeck, 1993; Raymond and Bauer, 




2001). It has been shown that the most used organic carbon form in the denitrification is the 
DOC (Peyrard et al., 2011; Zarnetske et al., 2011; Sun et al., 2018). 
In this way, denitrification is an important elimination process in zones where all of these 
three factors are optimized and so called hot spots of N transformation. Alluvial wetlands by 
their connectivity to the river shows high fluctuations of their aquifer levels. Then, frequent 
changes between aerobic and anaerobic conditions are happening. This connectivity allows 
also exchanges of organic carbon and the position of these alluvial wetlands in the 
watersheds brings nitrate by leaching from uplands especially in basins under anthropogenic 
pressures. Thus, high rates of denitrification can be observed in alluvial wetlands compared 
to other zones (McClain et al., 2003; Billen et al., 2013). 
The process of denitrification is really hard to estimate from in field observations and its 
extrapolation at the watershed scale is difficult (Groffman et al., 2006). In this context, 
modeling is an important tool to apprehend this generalization at large scales (Groffman, 
2012). Modeling tools focusing on the exchanges between rivers and alluvial wetlands are 
usuallly used for hydrology interactions (Yamazaki et al., 2011; Jung et al., 2012). Regarding 
alluvial wetlands denitrification, modeling has already shown its capability to simulate the 
process (Hattermann et al., 2006; Sun et al., 2018) but could also be useful to identify nitrate 
sources and sinks (Boano et al., 2010; Peyrard et al., 2011; Zarnetske et al., 2012) as welle 
as hot spots and hot moments (Groffman et al., 2009; Bernard-Jannin et al., 2017). However, 
these efforts are recent and need more researches to estimate the effect of the process at 
watershed scale. At this scale, two options are used to estimate denitrification: a coupling 
between one hydrological model and one biogeochemical model (Peyrard et al., 2011) or the 
implementation of new biogeochemical modules in a hydrological model (Sun et al., 2018). 
Sun et al. (2018) is the first study showing the capacity of modeling to simulate variations of 
the denitrification process at the scale of a stream. Denitrification is usually modeled as a 
nitrate retention rate (Boyer et al., 2006; Ruelland et al., 2007; Peyrard et al., 2011; Sun et 
al., 2018). Integrating the organic carbon role in alluvial wetlands denitrification is only a 




recent effort (Sun et al., 2018) but the time variations of the organic carbon content have 
never been integrated in models yet. 
New methods have tried to estimate alluvial wetlands denitrification with remote sensing 
(Guilhen et al., under review). Past researches have shown that remote sensing data could 
be used to estimate denitrification in riparian zones at the scale of a reservoir with relations 
integrating in a simplified way variations of local conditions like soil water content or soil 
temperature (Wang et al., 2011). 
These recent researches using modeling tools and remote sensing to predict denitrification 
variations in alluvial wetlands highlight the potential of this approach in the predictions of 
nitrate and organic carbon fluxes at large scale. In this way, this study is the first study trying 
to simulate denitrification at the scale of contrasted watersheds. The objectives of the study 
are i) to propose a new and simple method to estimate denitrification rates based on the 
approaches of Sun et al. (2018) and of Guilhen et al. (under review) by integrating the 
variability of the dissolved organic carbon content in alluvial wetlands and rivers, ii) to apply 
this new method at the scale of three contrasted watersheds and iii) to better understand the 
dynamics of the denitrification in these watersheds. 
 
Materials and Methods 
Cases of study 
In order to highlight the differences in alluvial wetlands denitrification processes at the 
watershed scale around the world, we have selected three contrasted watersheds regarding 
nitrate and organic carbon content in rivers, reagents of the denitrification (Figure 68). These 
three watersheds are the Amazon River, representative of tropical zones, with low nitrate and 
low organic carbon content in the stream, the Yenisei River, in Siberia, representative of cold 
watersheds, with low nitrate and high organic carbon content in the river and the Garonne 
River in France, representing temperate watersheds, with high nitrate and low organic 




carbon content. Nitrate of the Amazon and the Yenisei are mostly from natural sources while 
the anthropogenic pressures in the Garonne River are present as the watershed is 
dominated by agriculture. The Amazon River has the largest draining area in the world with 
6,500,000 km² and presents three large riparian zones: one on the Branco stream in the 
North of the watershed, one on the Madeira stream in the South of the basin and one on the 
main stream near the outlet. The Amazon River present a dissolved inorganic nitrogen (DIN) 
export of 1.6 kgN.ha-1.yr-1 (Mayorga et al., 2010) and an average content of organic carbon in 
soils of 9 kgC.m-3. The Yenisei River is one of the main rivers flowing into the Arctic Ocean 
with a basin of 2,500,000 km². The main riparian zones of the Yenisei River are in the 
downstream part of the main channel in the North near the outlet. The DIN export is around 
0.3 kgN.ha-1.yr-1 (Mayorga et al., 2010) while the average content of organic carbon in soils is 
34 kgC.m-3. Finally, the Garonne River is one of the largest French basins with a draining 
area of 55,000 km². Riparian zones are mainly located along the main stream. The DIN 
export of this river under high anthropogenic pressures is around 5.6 kgN.ha-1.yr-1 (Mayorga 
et al., 2010) with average organic carbon content in soils of 9 kgC.m-3. 
 
Delineation of the riparian areas 
The riparian zones of the Amazon River and the Yenisei River have been delineated based 
on the tools available in the new GIS-interface developed for the SWAT+ model. This method 
allows the user to delineate floodplains based on a slope coefficient (Rathjens et al., 2015). 
For the Garonne River, this method has not been able to return a good delineation of alluvial 
wetlands. Thus, we have decided to delineate the riparian zones based on the alluvial soils 
contained in the basin such as what have been proposed by Sun et al. (2018). The 
delineation of the riparian zones in the three cases of study is shown in Figure 68. 
Riparian areas in the Amazon River and in the Yenisei River are mainly covered by forests 
and pasture with 72% and 12% for the Amazon River and 52% and 17% for the Yenisei 
River (Figure 68). Nevertheless, some parts of their riparian zones are covered by agriculture 




especially in the upstream parts of the watersheds. On the contrary, the riparian areas of the 
Garonne River are mainly covered by agriculture with over 72% of the total alluvial wetlands 
area. This dominance is seeable along the main stream but the upstream parts present an 
important coverage of the riparian areas by forests and pastures. 
 
 
Figure 68: Location of the three cases of study: a) Amazon River, b) Garonne River and c) Yenisei River 
and their respective sampling stations used to calibrate hydrology and nutrients fluxes. Delineation of the 
potential riparian zones based on the method of Rathjens et al (2015) and on the DEM of de Ferranti and 
Hormann (2012). Land covers have been extracted from the Global Land Cover Database 2000. 
 
Model development for denitrification 
The first model applied by Peyrard et al. (2011) has estimated the denitrification rate in the 
river bed based on the availability of particulate organic carbon (POC), dissolved organic 
carbon (DOC) and NO3
- as well as the aerobic conditions with the oxygen (O2) availability 
and the nitrification rate with ammonia (NH4
+) transformation. Sun et al. (2018) has simplified 




the model by removing the term depending on NH4
+ and used the surface water-groundwater 
exchanges to estimate the anaerobic conditions that are necessary for the denitrification to 
occur. Guilhen et al. (under review) have considered the water content in soils with remote 
sensing data to delineate the period when the soil presents anaerobic conditions favoring 
denitrification. In this way, the denitrification rate is estimated by using Surface WAter 
Fraction (SWAF) data allowing a high spatial resolution (~ 25 km) and a high temporal 
variability (3 days). By comparing the brightness temperature of forest and water, a percent 
of water cover in a pixel is deduced and is used to estimate the anaerobic conditions in the 
model of Peyrard et al. (2011). Nevertheless, the SWAF data estimate the surface water 
content in a cell with a coarse resolution of 25 km x 25 km. Plus, the SWAF method has only 
been used on the Amazon River so far (Parrens et al., 2017; 2018; 2019). In order to further 
estimate denitrification in contrasted watersheds on various zones at global scale, it is 
needed to find an easier method with other products allowing to study the elimination of 
nitrate in alluvial wetlands in various watersheds. 
Sun et al (2018) have also shown the capability of the model of Peyrard et al (2011) to 
represent the denitrification rates in the main riparian zones of the Garonne River. But, we 
have found difficulties to generalize the model of Sun et al (2018) at the watershed scale and 
is possibly difficult to adapt to other watersheds as it has been calibrated for the Garonne 
riparian zones case (Sun et al., 2018). 
In this way, we have applied a new version of the model allowing an estimation of the 
denitrification rate based on easy-to-obtain variables as followed: 
               
   
 
             
   
  
               
       
             
  
  
    
   
            
    
where        represent the denitrification rate in µmol.L
-1 on day i,   is the dry sediment 
density in kg.dm-3,   corresponds to the sediment porosity,      and      are the 
mineralization rate constants of POC and DOC (day-1),        and        represent the 
content of POC in alluvial soils and the concentration of DOC in the river on day i (µmol.L-1), 




   is the carbon molar mass (g.mol
-1),         is the nitrate concentration in the aquifer on 
day i (µmol.L-1),      represents the half-saturation constant for nitrate limitation (µmol.L
-1), 
   and      are the discharge on day i and the discharge at bank full depth,    and      are 
the temperature in the subbasin on day i and the optimal temperature for the denitrification 
which have been fixed to 27°C. 0.8 in the model represent the stoichiometric ratio between 
the consumption of nitrate and organic carbon in the denitrification. 
In this study, our approach is based on a model for the DOC concentrations in rivers and on 
the outputs of the SWAT model. The daily DOC concentrations have been correlated to the 
daily discharge with the relation shown in Fabre et al. (2019) on the study case of the Yenisei 
River. The DOC concentrations have been estimated at a daily time step by using observed 
data in different parts of the watershed. For the concentrations of POC in soils, the 
hypothesis that this value is not highly affected in time has been made and the values of 
average organic carbon content in soils have been fixed for each watershed based on Batjes 
(2009). 
The two mineralization rate constants have been calculated by Sun et al. (2018) and Guilhen 
et al (under review) based on in-situ observations. These two parameters integrate the effect 
of the temperature on the microbial activity in the degradation of the organic matter. To 
export this calibration to other watersheds, we have considered new      and      
independent of the temperature by dividing the temperature term of the model with the 
average temperature in the Garonne watershed. It has allowed us to make the hypothesis 
that they could be used for the two other watersheds as the daily variations of the 
temperature will control the denitrification. 
The nitrate concentrations in aquifers have been extracted from the SWAT model at the 
subbasin scale and at daily time step. The nitrogen cycle have been calibrated with observed 
nitrate concentrations in the river available in the different sampling stations shown in Figure 
68. Based on the fitting between observed and simulated concentrations during low flows 




periods, we have assumed that simulated nitrate concentrations in aquifers are 
representative of real conditions. 
Concerning the anaerobic conditions, as it has been demonstrated in Sun (2015), the 
denitrification rate is linked to the aquifer level in riparian zones. The latter is linked to the 
water level in the channel (Helton et al., 2014; Sun et al., 2018). Then, we have considered a 
ratio limited to 1 between the daily discharge in the stream and the discharge at bank full 
depth which could express the gap between the current discharge and the discharge needed 
to produce a flooding. This ratio could be linked to the filling of the aquifers and should favor 
denitrification when it is close to 1. It is known that SWAT represent adequately discharge at 
different time steps and at small or large scales (Ferrant et al., 2011; Lu et al., 2019) but due 
to the different resolutions of the elevation models used, SWAT encounters difficulties to 
estimate discharge at bank full depth with accuracy. Based on expertise on the discharge 
needed to produce a flood in some parts of the three watersheds, we have adjusted the 
value of the discharge at bank full depth to allow better variations of the Qi/Qbnk ratio in time 
and space. To enhance the differences of the denitrification functioning between contrasted 
watersheds, this parameter has been linked to the temperature because denitrifying bacteria 
are more efficient at an optimal temperature around 25-30°C (Saad and Conrad, 1993; 
Canion et al., 2014; Brin et al., 2017). 
 
Results 
Average denitrification rates in contrasted watersheds 
Based on the model presented before and on the parameters detailed in Table 12 and on the 
previous works on DOC exports, we have been able to calculate denitrification rates in the 
three different watersheds. The average annual rates of denitrification have been found at 
73.0 ± 6.2 kgN.ha-1.yr-1 for the Amazon River, 4.5 ± 1.4 kgN.ha-1.yr-1 for the Garonne River 
and 0.7 ± 0.2 kgN.ha-1.yr-1 for the Yenisei River. 




Table 12 : Calibrated values for the different parameters used in the denitrification rates calculations. 
Basin Amazon Garonne Yenisei 
  (kg.dm-3) 0.25 0.15 0.1 
  1.03 1.3 1.03 
     (day
-1) 0.0075 0.0145 0.0075 
     (day
-1) 0.0011 
      (µmol.L-1) 1 1.5 33 
     (µmol.L
-1) 30 
     (°C) 27 
 
The annual average denitrification fluxes found in this study are shown in Figure 69. It 
highlights the hot spots of denitrification on each of the three watersheds. We can see that 
the hot spots on the Amazon River are located on the Northern part of the watershed while 
the denitrification on the Garonne River is usually higher on the main stream in the main 
active riparian zones between the stations G3 and G4 but also in the upstream parts near 
G5. For the Yenisei River, the hotspots are located in the unfrozen parts of the basin and in 
the Lake Baikal. 
 
Figure 69: Representation of the yearly average denitrification rates in alluvial wetlands of the three 
selected watersheds on the 2000-2010 period. 




Temporal variability of the denitrification 
 
Figure 70 : Average daily variations of the denitrification rates in the three selected watersheds on the 
period 2000-2010. 
 
The daily denitrification rates are presented in Figure 69 for all of the three watersheds. For 
the Amazon River, the denitrification rate is following the discharge dynamic with a peak of 
denitrification around 0.31 kgN.ha-1.yr-1 in April. The lowest average denitrification rate on this 
watershed is around 0.09 kgN.ha-1.yr-1 and is occurring in October. 
Concerning the Garonne River, the denitrification rates reaches 0.06 kgN.ha-1.yr-1 in May and 
is really low during the cold season. In the same way, the Yenisei River presents higher rates 
of denitrification during the unfreezing period around May which corresponds to the peak of 
discharge but these rates are still really low compared to the other basins. 
Discussion 
Methodologies used 
The results provided in this paper have demonstrated the capacity of a simple model to 
represent denitrification rates in watersheds at daily time step. This is the first study trying to 
simulate, understand and compare denitrification rates in 3 contrasted watersheds in a 
































compared to previous studies. The integration of a term dependent on the temperature has 
allowed to compare the denitrification rates between watersheds as the optimal temperature 
of the denitrification is around 27°C which should be taken into account especially for the 
Yenisei River where the solutes are present but the microbial activity is lowered by the cold 
climate.  
Another improve to the model has been the integration of the model of Fabre et al. (2019) to 
represent the daily variations of DOC concentrations in the river. As its role is predominant in 
the denitrification process, modeling with accuracy its concentration in the river is an 
important improve to refine denitrification estimates at the watershed scale. 
The other part of the model concerned by the organic carbon integrates the role of the POC 
from the soil. This POC has been set in the model depending on the average organic carbon 
content in the soils of the different three watersheds. This carbon is not integrating the POC 
coming from the river especially during flooding events. Indeed, the role of the riverine POC 
in the renewal of the soil organic carbon could favor denitrification in riparian wetlands and 
has not been studied yet. 
The delineation system from Rathjens et al (2015) has shown its capability to represent 
floodplains. This emergent tool could be further compared to remote sensing data from 
SWAF on the Amazon and on other systems to see if easy-to-obtain data such as the DEM 
are sufficient to estimate the limits of the floodplains in watersheds. It has highlighted the 
influence of riparian zones in upstream parts which could have an influence on the 
denitrification budget. 
Concerning the ratio between daily discharge and discharge at bank full depth, even if 
correction parameters have been applied in some known parts of the three watersheds, 
some other parts could still present an underestimation or an overestimation of the discharge 
at bank full depth which have an impact on the variations of the denitrification in surrounding 
areas. 




Lastly, the mineralization rate constants for DOC and POC have been based on scarce 
measures on the field which could be not representative of what could be observed at the 
watershed scale. Indeed,      and      are variable based on multiple factors such as soils 
characteristics or temperature. An improve in the calculations of denitrification rates could be 
to measure these coefficients in different areas and refine their values and their spatial 
variability. The temperature effect on denitrification taken into account in this study is using 
an optimal temperature of 27°C but other studies are mentioning an optimal temperature 
around 45°C (Benoit et al., 2014; Billen et al., 2018). More researches are needed to better 
understand and take into account this effect in the proposed method. 
Calibration of the inputs for denitrification 
It has been shown in this paper that the input of N that are necessary for denitrification in 
riparian zones have been calibrated successfully in different zones of the selected 
watersheds. Nevertheless, these calibrations could be improved as the nitrate concentrations 
in the Amazon River are well simulated in some stations but simulations are not fitting the 
observations on others. 
In the same way, the DOC concentrations have been estimated based on the discharge. In 
some of the sampling stations, the variations of discharge or of DOC concentrations are too 
low which lead to stable simulated DOC concentrations. The model has depicted some limits 
in different parts of the three watersheds even if the returned results are always in the range 
of observations. Indeed, it appears that in some watersheds, the fluctuations of the DOC 
concentrations are not explained by the discharge variations. 
On the contrary, the variations of observed DOC concentrations are so intense that the data 
quality could be discussed. Measuring nitrate and DOC concentrations in streams is really 
hard and it becomes harder when the watershed studied presents the highest discharge and 
the biggest channel width on Earth. Then, an improve in the quality of data could be required 
to refine the parameters of the DOC model and to improve the modeling efforts for the nitrate 




concentrations or to confirm that the DOC model of Fabre et al. (2019) is not adapted in 
some cases. 
Validity of the resulting denitrification rates 
In order to validate our model, we have compared our outputs with the results found in other 
studies on the same watersheds. In this way, it has been found in Sánchez-Pérez et al. 
(2003) and Sun et al. (2018) that an important ecological corridor including efficient alluvial 
wetlands on the Garonne River provides a denitrification rate of 21-25 kgN.ha-1.yr-1. On the 
same part of the watershed, we have found a nitrate removal of 31.1 kgN.ha-1.yr-1. Our rates 
are in the same order of magnitude of the previous works of Sánchez-Pérez et al. (2003) and 
Sun et al. (2018) which could validate the method used in this paper. 
Concerning the Amazon River, we have compared our results with the estimation of Guilhen 
et al. (under review). They have focused on the three main riparian zones of the Amazon: 
one on the main stream near the sampling station, one on the Branco and Negro Rivers and 
one on the upstream parts of the Madeira River. They have found respectively denitrification 
rates of 142.5 kgN.ha-1.yr-1 on the main stream, 38.8 kgN.ha-1.yr-1 on the Negro-Branco 
floodplain and 60.4 kgN.ha-1.yr-1 on the Madeira riparian zones. In our study, we have found 
denitrification rates of 165.7 kgN.ha-1.yr-1 at Obidos on the main stream floodplain, 144.3 
kgN.ha-1.yr-1 on the Negro-Branco system and 67.6 kgN.ha-1.yr-1 on the Madeira upstream 
part. Only the Negro-Branco floodplain shows really different results in the two studies. This 
offset could be due to different factors. In Guilhen et al. (under review), the DOC 
concentrations have been calculated at a monthly time step with high variations while our 
daily DOC concentrations is too stable but is still closer to the real concentrations. Also, the 
methods of calculation are different. Their denitrification rates are based on the presence of 
water in the soil surface with a binary approach. If water is available, denitrification occurs as 
the soil is saturated. In our study, the integration of the ratio between discharge and 
discharge at bank full depth could help improve the denitrification dynamic. Nevertheless, 
this improve is not evident in tropical systems such as the Amazon River because the 




denitrification is explained by flooding events but our approach could be necessary for basins 
that present really low frequency of flooding events such as the Garonne River.  
The temporal study has highlighted preferential periods of denitrification. For the three 
watersheds, the periods of high water flows show a higher denitrification rate as implied by 
the model. This approach is correct according to the microbial activity during these periods 
especially on the Yenisei River where the peak of discharge is linked to an unfreezing of the 
permafrost during a couple of months. 
At a static interannual scale, Tian et al. (2018) have estimated the emissions of N2O from 
lands to the atmosphere at global scale. They have found N2O emissions of around 0.14, 
0.13 and 0.005 gN-N2O.m
-2.yr-1 for the Amazon River, the Garonne River and the Yenisei 
River respectively. In this study, by pondering the fluxes from alluvial wetlands to the 
atmosphere by the total area of the basin and by considering the 
   
  
 ratio at 0.1 for the 
Amazon River and the Yenisei River as natural systems and at 0.3 for the Garonne River as 
a basin under anthropogenic pressure, we have found respectively average N2O exports of 
0.23 ± 0.08, 0.15 ± 0.11 and 0.0007 ± 0.002 gN-N2O.m
-2.yr-1. These values are quite in the 
same range of the results of Tian et al. (2018). If we focus only on the alluvial wetlands, they 
could emit from 0.43 to 1.99 gN-N2O.m
-2.yr-1 for the Amazon River, from 0 to 4.21 gN-N2O.m
-
2.yr-1 for the Garonne River and from 0 to 0.05 gN-N2O.m
-2.yr-1 for the Yenisei River. 
Efficiency of the different alluvial wetlands 
By including contrasted watersheds, this paper is able to bring to light a comparison of the 
efficiency of different types of alluvial wetlands. In this way, denitrification rates are usually 
higher where both nitrate and DOC are not limiting factors for the biogeochemical reaction 
such as the Amazon River and especially the Negro River which present high concentrations 
of DOC in all of the periods of its hydrological cycle. On the contrary, the Garonne River 
presents high exports of nitrate due to the anthropogenic pressures all around the watershed 
but the DOC concentrations are always low except for some upstream parts of the watershed 




which lead to higher denitrification efficiency. Finally, the Yenisei River present really high 
concentrations of DOC during the unfreezing period but the nitrate concentrations are too low 
to favor denitrification. In the latter case, the temperature is also a limiting factor to the 
reaction. In this way, the suggested conceptualization in this study is integrating all of these 
differences in the denitrification rates (Figure 71). The inputs of N fertilizers on the same 
period based on the dataset of Lu and Tian (2017) are reaching 10.6 kgN.ha-1.yr-1 for the 
Amazon River, 121.9 kgN.ha-1.yr-1 on the Garonne River and 1.7 kgN.ha-1.yr-1 on the Yenisei 
River. Then, we have found that denitrification in alluvial wetlands are 6.9, 0.04 and 0.41 
times higher than the average N inputs in the watershed respectively for the Amazon River, 
the Garonne River and the Yenisei River. The alluvial wetlands on the Amazon are really 
efficient due to the tropical forest but the rate is also explained by the fact that the nitrogen 
used in the denitrification is mostly coming from natural sources. Alluvial wetlands of the 
Garonne River provide low rates of denitrification compared to the inputs as the organic 
carbon is low in the soils and in the river. Finally, the Yenisei River presents a low rate of 
denitrification compared to the inputs due to the temperature and the low concentrations of 
nitrate in soils and rivers. 
In the same way, by comparing the average exports of nitrate and organic carbon at the 
outlets of the three watersheds and the denitrification rates, we have been able to calculate 
the contribution of the alluvial wetlands to the regulating service of surface waters by 
denitrification. It has been found that the organic carbon used for the denitrification accounts 
for 3.7% of the total DOC flux exiting the Amazon River by being exported at the outlet or by 
being consumed in the denitrification while it reaches 28.7% in the Garonne River but is only 
evaluated at 1% for the Yenisei River. Concerning nitrate, the nitrate transformed in the 
denitrification represent 81% of the total nitrate flux exiting the Amazon River by being 
exported to the Atlantic Ocean or by being consumed in the denitrification and 17% in the 
Garonne River. For the Yenisei River, only 6% of the total nitrate flux exiting the river is used 
for denitrification. Concerning the Amazon and the Yenisei River, as the DOC concentrations 




are generally higher than nitrate, only a few of the total DOC yield is needed in the 
denitrification The Garonne River, which is under high anthropogenic pressures, is 
characterized by soils poor in organic matter and high exports of nitrate. The resulting 
concentrations in the river are quite in the same range and a large part of the DOC export is 
needed to consume the NO3
-. Then, a possible relation could exist between the daily exports 
of nitrate and DOC at the outlets of the watersheds and the denitrification rates of alluvial 
wetlands in the watershed. 
Perspectives of use 
These results could be further used in a context of climate change or in a context of land 
uses change. As it has been shown previously, the denitrification process is really dependent 
on the microbial activity and so on the temperature. Disturbing these factors could have a 
non-negligible impact on the returned denitrification rates at the watershed scale. The 
change in temperatures could imply more evaporation and could affect the aquifer levels in 
the riparian areas. These modifications could also have an impact on the denitrification 
functioning at the watershed scale and then could increase nitrate exports to downstream 
hydrosystems and lead to higher eutrophication. In the same way, the changes of agricultural 
practices of the modification of the riparian zones should have an impact on denitrification. 
As an example, the Yenisei River has presented the lowest denitrification rate due to the 
absence of nitrate. The changes of the human activities in this basin subjected to climate 
change could increase nitrate and dissolved organic carbon exports and so denitrification 
rates during the unfreezing period. 
 
Conclusion 
This paper has demonstrated the possibility of a simple model to represent the denitrification 
rates in contrasted watersheds. We have shown that tropical watersheds with their average 
temperature around the optimal temperature for denitrification show the highest rates for the 
process. On the other hand, we have shown the limiting factors on both cold and anthropized 




watersheds. This study has also highlighted the role of alluvial wetlands on water quality and 
their importance in the stability of the watersheds subjected to future climate and land use 
changes.  
 
Figure 71: Conceptualization of the denitrification model for the selected watersheds. In each case of 
study, the different variables favoring the process are different. Adapted from Sánchez-Pérez et al. (2003). 
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7.1. Conceptualisation du processus de dénitrification 
Cette thèse s’est vue innovante dans son approche des systèmes complexes. Par l’appui 
d’outils de modélisation et de télédétection, ces travaux ont été capables de proposer ou 
d’améliorer les approches de la dénitrification dans les zones humides alluviales en intégrant 
notamment le rôle de la température et du carbone organique sur le processus (Figure 72). 
L’utilisation de ces méthodes pour représenter la dénitrification se veut innovante au vu du 
peu de travaux qui se sont intéressés à la problématique de la dénitrification à large échelle 
mais présente cependant certaines limites. De fait, les modèles à large échelle tels que 
SWAT et donc SWAT-LUD sous-estiment grandement le rôle des différents types de zones 
humides alluviales qui interviennent dans le cycle de l’azote dans un bassin versant. Il a déjà 
été démontré que les méandres présentent des taux de dénitrification élevés mais fortement 
spatialisés (Bernard-Jannin et al., 2017) avec des flux de nitrates entrants dans le méandre 
largement détruits mais des flux sortants plus élevés dus par exemple aux apports par les 
zones agricoles situées dans le lit majeur. De plus, la spatialisation des connexions des 
nappes avec le cours d’eau à l’échelle du bassin versant influence la dynamique de la 
dénitrification (Sauvage et al., 2018). Ainsi, des conceptualisations du rôle que peut jouer 
l’hydromorphologie des cours d’eau sur leur capacité de dénitrification ont déjà été 
proposées (Sauvage et al., 2018 ; Cakir et al., under review) et devraient s’intégrer dans les 




Figure 72 : Représentation des processus intégrés dans ce travail sous différentes conditions. a) faible 
dénitrification à basses eaux, b) forte dénitrification au débit à plein bord, c) inondation des plaines 
alluviales pouvant apporter du COP pour renouveler le stock de matière organique dans les sols. La 
dynamique du carbone organique et des nitrates en fonction du débit ou de la concentration en 





Concernant la relation chimique de la dénitrification, pour rappel, la dénitrification peut 
s’écrire sous deux formes : 
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La première équation se produit en réalité principalement dans les stations d’épuration. De 
fait, cette équation n’a lieu que dans des conditions acides et n’est généralement pas 
observée dans les milieux naturels et semi-naturels. Dans ces conditions, comme rappelé 
dans Abril and Frankignoulle (2001), la dénitrification suit la seconde relation chimique 
énoncée et produit du bicarbonate. 
Ainsi, le maintien voire l’augmentation de la dénitrification par les zones humides alluviales 
constitue un frein à l’acidification des océans en produisant une base comme le bicarbonate 
en proportion équivalente aux réactifs consommés. 
Dans la même idée, la réaction naturelle produit cinq fois moins de     que la réaction en 
station d’épuration. Conserver les zones humides alluviales et le service d’épuration associé 
constitue un avantage certain pour limiter l’impact de la régulation de la qualité de l’eau sur 
le changement climatique. De fait, en supprimant ces zones humides alluviales, la régulation 
de la qualité de l’eau ne pourra se maintenir que par voie industrielle, ce qui entrainera une 
production de     bien plus importante. 
Cependant, la dénitrification, si elle est incomplète, peut amener à la production de    , 
autre gaz à effet de serre plus puissant que le    . En effet, il a été démontré que les trop 
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fortes pressions anthropiques inhibent la nitrous oxyde reductase, enzyme responsable de la 
dernière étape de la dénitrification permettant le passage de     à    (Saggar et al., 2013). 
Pour les 2 moles d’azote produites par le processus de dénitrification, la répartition entre    
et     diffère selon les conditions environnementales. Une conceptualisation de cette 
répartition est présentée en Table 13. Dans les systèmes naturels et semi-naturels, la 
proportion 
   
  
 est très faible alors que les diverses pressions anthropiques telles que 
l’augmentation des concentrations en nitrates et autres polluants dans les cours d’eau 
tendraient à faire augmenter ce rapport. Le     étant un gaz à effet de serre 300 fois plus 
puissant que le    , le maintien de ce rapport le plus faible possible est un enjeu primordial 
dans un contexte de changement climatique. De ce fait, le principal facteur permettant de 
limiter la contribution des zones humides alluviales au changement climatique est la 
diminution des pressions anthropiques environnantes. Une reflexion des pratiques agricoles 
permettrait de conserver ce service de régulation de la qualité de l’eau apporté par les zones 
humides alluviales sans perturber les émissions de gaz à effet de serre. 
Table 13 : Conceptualisation de la répartition du nombre de moles créées pour les produits de la 
dénitrification dans les zones humides alluviales 
 Zones naturelles Zones anthropisées Zone idéale 
   1,9 1 2 
    0,1 1 0 
   
  
 0,05 1 0 
    1 1 1 
 
7.2. Intérêts de l’étude de la variabilité en carbone organique sur 
les différents bassins 
Les diverses études du carbone organique proposées dans ce travail présentent un atout 
majeur pour l’étude de la dynamique des cycles biogéochimiques à l’échelle des bassins 
versants. Le rôle du carbone organique dans la dénitrification est important mais son rôle en 
tant que source de nutriments pour les écosystèmes aquatiques (Wheeler et al., 1997) 
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pourrait être pris en compte dans des modèles océaniques notamment avec l’apport du pas 
de temps journalier apporté par ces travaux. De plus, le carbone organique sert également 
de transport à de nombreux polluants tels que les micropolluants organiques, les métaux 
lourds et les résidus médicamenteux qui se lient au COP par adsorption (Barkay et al., 
1997 ; Kolka et al., 1999). L’étude du COP sera un avantage certain pour étudier la 
dynamique de ces polluants. 
Ces travaux ont proposé des modèles simples pour prédire les flux de carbone organique 
exportés vers les océans. Cette approche simplifiée a permis d’exposer une nouvelle 
estimation des dynamiques du carbone organique à l’échelle mondiale. Cette approche n’est 
cependant pas aussi compétente qu’un modèle complexe prenant en compte les différents 
processus intervenant dans le cycle du carbone. De fait, les limites du modèle ont été 
développées dans le chapitre associé avec notamment une difficulté à prédire les variations 
de concentrations dans les bassins où les débits varient peu. De plus, les modèles proposés 
ont été principalement testés aux exutoires des bassins. Il s’avère alors nécessaire de tester 
leur validité de manière spatiale à l’intérieur des bassins versants. En effet, la variabilité 
spatiale dans ce travail ne dépend que de la variation des débits alors que nous avons pu 
démontrer sur quelques sous-bassins que les modèles présentaient une variabilité au sein 
d’un bassin versant. Cette variabilité a pu être prise en compte sur les bassins versants de 
l’Amazone et de la Garonne dans les zones où des mesures étaient disponibles mais pas 
sur l’Ienisseï car ce grand bassin versant, se trouvant en Sibérie, est difficile d’accès et ne 
présente donc des prélèvements qu’à l’exutoire. 
 
7.3. Rôle de la variabilité en carbone organique sur les flux de 
nitrates 
Ces travaux ont également apporté une nouvelle prise en compte de la variabilité temporelle 
du carbone organique dans les cours d’eau et son effet sur la régulation des flux de nitrates 
à l’échelle de bassins versants contrastés. La dénitrification nécessite du carbone organique 
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et du nitrate pour son fonctionnement. Ainsi, une étude poussée de la variation des flux de 
nitrate ainsi que des flux de carbone organique est nécessaire pour comprendre la variabilité 
de la dénitrification à l’échelle d’un bassin versant. De plus, les variations de débits étant très 
rapides dans certains bassins passant de périodes de basses eaux en période de hautes 
eaux, les études au pas de temps journalier proposées dans ces travaux représente un 
avantage certain dans la compréhension du processus. 
Il a été démontré que le carbone organique dissous jouait un rôle plus important que le 
carbone organique particulaire dans la dénitrification (Zarnetske et al., 2011). Ainsi, dans un 
but de généralisation de l’étude de la dénitrification à l’échelle globale, la mise en évidence 
du rapport carbone organique dissous sur carbone organique total pourrait nous renseigner 
sur l’efficacité de la dénitrification dans les bassins versants. En ce sens, ce rapport est très 
faible pour la Garonne (environ 10%) avec une forte majorité de carbone organique 
particulaire. Celui de l’Ienisseï, au contraire, est très élevé (supérieur à 90%) alors que celui 
de l’Amazone est intermédiaire. Ainsi, au vu des tendances de ce rapport sur nos sites 
d’étude et face aux flux de dénitrification estimés dans ce travail, nous pourrions proposer un 
taux d’efficacité de la dénitrification. De fait, l’Amazone présente un taux de dénitrification 
bien plus élevé que les deux autres bassins qui est du à la présence de nitrate comme de 
carbone organique en quantité importante dans le cours d’eau et les aquifères. Sur la 
Garonne, même si le taux de dénitrification est élevé par rapport à celui sur l’Ienisseï, 
l’efficacité de la dénitrification dans ce bassin pourrait être remise en cause car le carbone 
organique dissous devient limitant dans la réaction face aux grandes quantités de nitrates 
apportées au cours d’eau par les zones agricoles et urbaines. A l’inverse, la réaction est 
limitée par les faibles concentrations en nitrates sur l’Ienisseï alors que le carbone organique 
dissous y est présent en excès. Ainsi, l’efficacité de la dénitrification est la meilleure sur des 
bassins comme l’Amazone où le rapport carbone organique dissous sur carbone organique 
total est intermédiaire. 
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Il serait également intéressant de se poser la question de la signification d’efficacité pour un 
processus comme la dénitrification. Dans les bassins anthropisés, les nitrates représentent 
la plus grosse menace pour les écosystèmes et sont donc les réactifs à réguler. Mais sur les 
d’autres bassins tels que l’Ienisseï, les nitrates sont limitants ou par rapport au carbone 
organique. Ce dernier sert de nutriment mais présente également des menaces à forte dose 
pour la stabilité des écosystèmes aquatiques. Ainsi, il serait possible que les systèmes ou la 
dénitrification régule à la fois les nitrates et le carbone organique apporterait plus de stabilité 
à la balance mondiale que les autres bassins versants qui le dérèglerait dans un sens ou 
dans l’autre. 
Afin de généraliser les méthodes proposées dans cette thèse, nous avons proposé un 
modèle simple permettant d’appréhender au mieux les concentrations de nitrate à l’exutoire 
des bassins versants au pas de temps journalier en intégrant ainsi tous les processus ayant 
lieu dans le bassin. Ce modèle représente une approche simplifiée pour simuler les nitrates 
à un pas de temps nécessaire pour étudier un phénomène comme la dénitrification. Cette 
approche se révèle ne pas être aussi compétente que les modèles mécanistiques prenant en 
compte les différents processus du cycle de l’azote, notamment pour arriver à simuler les 
pics de concentrations. Mais elle permet d’observer une bonne dynamique temporelle et de 
faire ressortir les « hot spots » comme les « hot moments » à l’échelle d’un bassin versant. 
 
7.4. Conceptualisation de l’étude des zones humides alluviales 
Pour améliorer les résultats sur la dénitrification dans les zones humides alluviales ou pour 
en simplifier leurs calculs, la conceptualisation du fonctionnement de ces zones humides 
peut être améliorée. En effet Sauvage et al. (2018) ont démontré les fortes différences de 
fonctionnement des cycles biogéochimiques qui existent au sein d’un bassin versant. De fait, 
les tests sur la validité spatiale des modèles proposés dans cette thèse pourraient amener à 
ne les utiliser que sur certains types de zones où ils simulent des résultats très cohérents 
alors que les autres zones auront besoin d’un modèle complexe pour être suivies. Le modèle 
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pour le carbone organique dissous a pu être validée pour certains sous-bassins mais le 
modèle pour les nitrates à montrer de meilleurs résultats sur des sous-bassins et bassins ne 
présentant que peu de pressions anthropiques même si l’impact de l’anthropisation est déjà 
intégré dans un des deux paramètres du modèle simplifié. De plus, ce modèle simule les 
nitrates à l’exutoire d’un bassin versant et intègre donc l’ensemble des processus ayant lieu 
dans ce bassin. Le paramètre   définissant la courbure de la courbe intègre l’influence des 
fertilisants mais également le rôle de la dénitrification dans les zones humides alluviales. 
Conceptualiser le poids de cette dénitrification dans le modèle permettrait d’isoler ce 
processus et de l’étudier de manière simplifiée (Figure 73). 
 
 
Figure 73 : Conceptualisation de l'influence de la dénitrification sur le paramètre a du modèle simulant les 
nitrates. 
 
De la même manière, en comprenant la dynamique des nitrates, du carbone organique et de 
la dénitrification au pas de temps journalier à l’aide de modèles simplifiés, il est alors 
possible d’imaginer des méthodes pour isoler le rôle des zones humides alluviales ou de 
l’anthropisation dans le bassin versant par rapport à la distance à la source (Figure 74). En 
enlevant le service de régulation de la qualité de l’eau par les zones humides alluviales, une 




Figure 74 : Conceptualisation du rôle des zones humides alluviales ainsi que du poids des pressions 
anthropiques dans la concentration en nitrates. 
 
7.5. Vers une caractérisation du rôle du carbone organique dans 
le service de régulation de la qualité de l’eau 
Ce travail a pu mettre en évidence le rôle spatio-temporel du carbone organique sur la 
dynamique de la dénitrification entre les différents bassins versants étudiés. Ces bassins 
versants ont été sélectionnés selon le ratio entre l’azote inorganique exporté et le carbone 
organique dans les sols comme rappelé dans la Figure 75. De fait, pour des bassins où le 
carbone organique n’était pas limitant comme l’Amazone où l’Ienisseï, les taux de 
dénitrification sont élevés par rapport à l’apport de nitrates aux cours d’eau. A l’inverse, sur 
la Garonne, le carbone organique est limitant et la transformation des nitrates n’est pas 
possible à un taux proche de celui de l’Amazone dû à ce manque. En émettant l’hypothèse 
d’une augmentation du carbone organique dans les cours d’eau de la Garonne pour se 
rapprocher des teneurs observées sur l’Amazone, la dénitrification s’élève alors à 8,2 
kgN.ha-1.yr-1 sur le bassin versant français. A l’inverse, en diminuant considérablement les 
concentrations en COD sur l’Amazone, la dénitrification ne s’élève plus qu’à 104,7 kgN.ha-
1.yr-1. Le taux de dénitrification reste quand même supérieur sur l’Amazone car le facteur 
faisant la différence entre les taux de dénitrification des deux bassins devient alors la 
température qui est proche d’être optimale toute l’année sur le bassin Amazonien. 
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Plus précisément, ce travail apporte de nouvelles approches sur le rôle du carbone 
organique dans le service de régulation de la qualité de l’eau. A ce jour, ce service est peu 
connu et n’est quantifié que selon un système de boîte noire dans les cours d’eau avec 
entrées et sorties de carbone organique. L’importance du carbone organique dans le bon 
fonctionnement de l’élimination des nitrates à l’échelle d’un bassin versant pourra être 
considérée selon la zone étudiée. De fait les zones en amont des cours d’eau présente 
généralement des taux de carbone organique élevés mais l’élimination des nitrates n’est pas 
efficace sachant que les nitrates n’y sont pas présents alors que dans les zones en aval, les 
concentrations en carbone organique sont faibles mais leur importance dans l’élimination 
des nitrates semble être primordiale face aux pressions anthropiques (Figure 76).  
 
 
Figure 75 : Rappel de la répartition de plusieurs bassins versants dont les bassins versants étudiés dans 
le gradient Azote Inorganique Dissous (comprenant les nitrates)/Carbone organique des sols. Données 
d’Azote Inorganique Dissous tirées de Mayorga et al., 2010 et de données observées et données de 





Figure 76 : Représentation théorique des interactions entre la fonction de régulation des nitrates dans les 
cours d'eau par la présence de matière organique et la diversité des paysages et de la 
biogéomorphologie des cours d'eau. Tirée de Sauvage et al. (2018). 
 
7.6. Rôle de la température dans le service de régulation de la 
qualité de l’eau 
Dans un contexte de changement climatique, l’intégration de l’effet de la température dans le 
modèle définissant le taux de dénitrification proposée dans ce travail permet de mettre en 
exergue la vulnérabilité du processus face à des modifications importantes des conditions 
environnementales (Figure 77). L’augmentation de la température pourrait avoir un impact 
positif sur des zones froides comme l’Ienisseï en rendant la dénitrification plus efficace mais 
également en libérant davantage de carbone organique avec la fonte des pergélisols. Par 
contre, sur des systèmes comme l’Amazone qui est déjà à la température optimale, 
l’augmentation de la température pourrait alors avoir un impact négatif sur la régulation de la 
qualité des cours d’eau par les zones humides alluviales. Par un test simple, en supposant 
que seule la température sera modifiée dans le futur, les taux de dénitrification sur 
l’Amazone sous le scénario de changement climatique A2 avec le modèle CRNM (Salas-
Mélia et al., 2005) s’élèvent à 124,9 kgN.ha-1.yr-1 autour de 2050 avec des températures 
moyennes autour de 27°C température optimale pour la dénitrification et à 121,5 kgN.ha-1.yr-
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1 autour de 2090 avec des températures moyennes autour de 29°C. Les taux de 




Figure 77 : Représentation du facteur de température intégré au modèle simulant la dénitrification avec 
les températures moyennes sur les trois bassins versants sélectionnés. 
 
7.7. Vers une quantification du rôle des zones humides alluviales 
à l’échelle mondiale 
Le protocole utilisé dans le chapitre 5 sur les trois bassins versants sélectionnés pourrait 
dans un premier temps être exporté à l’échelle de la planète à l’aide d’entrées simples : la 
délimitation des zones humides alluviales à l’échelle de la planète, la température moyenne 
à l’échelle de la planète, le contenu en carbone organique dans les sols. Cependant, la 
simulation temporelle des nitrates dans les nappes n’étant pas encore disponible à l’échelle 
mondiale et les données de débits plein bord n’étant pas disponibles spatialement, les 
facteurs liés à ces données dans le modèle modélisant le taux de dénitrification pourraient 
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être considérés égaux à 1 dans une première approche pour estimer un taux de 
dénitrification maximal à l’échelle mondiale. Néanmoins, l’intégration de ces parties 
manquantes dans un autre travail permettra d’affiner nos connaissances sur le processus de 
dénitrification dans les zones humides alluviales à l’échelle de la planète. De même, les 
paramètres      et      utilisés dans le calcul du taux de dénitrification peuvent et devraient 
être estimés in-situ afin de calibrer au mieux le modèle et ainsi obtenir des taux de 
dénitrification affinés. 
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Conclusions 
Ce travail s’inscrit dans une dynamique d’étude et de compréhension des processus 
complexes ayant lieu dans les bassins versants tels que la transformation des nitrates en 
diazote par dénitrification mais également dans une volonté d’évaluer les exports 
hydrologiques et biogéochimiques vers les océans. Dans un contexte de changement 
climatique, cette compréhension est essentielle pour prévoir et prédire les impacts potentiels 
sur le fonctionnement des bassins versants à échelle locale comme à large échelle. 
Cette thèse a démontré les possibilités de prédire par des moyens simples les dynamiques 
au pas de temps journalier des flux de carbone organique dissous et particulaire et de nitrate 
dans les cours d’eau ainsi que la contribution des zones humides alluviales à l’élimination 
des nitrates par la dénitrification. A l’aide de paramètres liés à des variables 
environnementales simples à obtenir, les modèles simulant les flux de carbone organique, 
de nitrate et de dénitrification au pas de temps journalier ont montré des résultats 
encourageants sur divers bassins versants contrastés. Par ailleurs, ce travail est le premier à 
montrer la possibilité de prédire les flux hydrologiques, de carbone organique, d’azote et de 




Cette thèse définit de nouvelles opportunités de travail autour de la dénitrification et de 
l’étude des bassins versants en général. Des focus sur les trois bassins versants 
sélectionnés sont à considérer. De fait, cette étude a été faite à des résolutions assez 
grandes pour faciliter les calculs. En se concentrant sur un bassin en particulier, une 
meilleure résolution permettra de tester différents scénarii de changement d’occupation du 
sol comme des changements climatiques dans le bassin afin d’orienter les décisionnaires 
dans leur choix pour la stabilité du cycle de l’eau à large échelle. 
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Ce travail a également fait l’objet de la production de deux modèles simplifiés expliquant 
respectivement les dynamiques des nitrates et du carbone organique dissous à l’exutoire 
des bassins versants. En combinant ces deux modèles, il serait alors possible de proposer 
une approche de quantification du rôle des différents processus d’interaction entre les deux 
cycles biogéochimiques tels que la dénitrification. 
L’étude d’autres bassins caractéristiques permettra d’enrichir nos connaissances sur la 
dénitrification à travers le monde. Par exemple, une étude sur le Congo, bassin versant du 
même calibre que l’Amazone mais présentant des caractéristiques pédologiques 
particulières et un ratio entre carbone organique dissous et carbone organique particulaire 
différent nous apportera un nouveau comportement pour les bassins versants tropicaux. 
A l’inverse, une étude à l’échelle mondiale est à envisager. De fait, toutes les zones humides 
sont considérées comme influentes dans l’élimination des nitrates par la dénitrification. 
Généraliser ces méthodes à l’échelle de la planète pour tous les types de zones humides. 
Ces zones humides sont également sujettes à des changements qui pourraient menacer la 
stabilité des écosystèmes aquatiques. Ces changements principalement d’origine 
anthropique pourraient modifier les cycles biogéochimiques à l’échelle des bassins versants 
et de la planète. La stabilité des zones humides inhibe l’eutrophisation des cours d’eau par 
transformation des nitrates comme évoqué dans ce travail. Multiplier les menaces sur ces 
zones diminuerait ce frein à l’eutrophisation. A titre d’exemple, la construction de nombreux 
barrages sur le Mékong semble avoir de lourdes conséquences sur la pérennité du Tonlé 
Sap, un hydrosystème composé de lacs et zones humides. La menace des algues vertes 
toxiques sur les plages bretonnes constitue également une résultante directe d’une trop forte 
anthropisation par rapport à la quantité de nitrates que peuvent gérer les zones humides 
dans cette zone. Dans les systèmes arctiques, d’autres menaces planent au-dessus des 
zones humides. Il est attendu que les pergélisols présentent des taux de fonte plus 
importants dans les prochaines années et qu’une partie de ces zones disparaissent et 
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libèrent d’importantes quantités de carbone organique et de polluants, ce qui pourrait 
indubitablement affecter la stabilité des écosystèmes aquatiques dans ces zones. 
La disparition des zones humides pourrait également affecter nos sociétés. Les 
changements climatiques devraient mener à de plus nombreux événements extrêmes tels 
qu’ouragans et inondations. Les zones humides telles que les mangroves ou les zones 
humides alluviales représentent actuellement des remparts importants face à ces problèmes 
et faire disparaitre ces zones au profit de constructions en zones inondables aura des 
répercussions importantes au point de vue humain et économique. 
Finalement, cette thèse a démontré l’influence de la dynamique du carbone organique 
dissous sur la dénitrification au pas de temps journalier. La dynamique du carbone organique 
particulaire a été étudiée à large échelle mais n’a pas été utilisée dans le calcul de la 
dénitrification. Sa contribution au renouvellement de la matière organique dans les sols des 
zones humides alluviales est peu connue et nécessiterait de plus amples recherches afin 
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La pollution des eaux de surface par les nitrates sous la pression de l’intensification des activités agricoles et des rejets urbains et 
industriels reste encore aujourd’hui une problématique mondiale. La dénitrification est le seul processus d’élimination des nitrates 
qui se produit majoritairement dans les zones humides et favorise une diminution de la concentration en nitrates depuis les zones 
agricoles vers les rivières et les fleuves. Le processus de dénitrification nécessite du carbone organique qui peut venir à la fois des 
sols et de la matière organique produite in-situ dans ces zones humides alluviales ainsi que de la rivière. Les zones humides 
alluviales sont des zones humides très actives du point de vue de la dénitrification. La dénitrification dans ces zones humides 
alluviales fluctue dans le temps en fonction du cycle hydrologique et de la disponibilité en carbone organique et en nitrate. Alors 
que le processus de dénitrification dans les zones humides alluviales est bien connu et détaillé, l’impact de ce processus 
d’élimination sur les flux exportés aux océans à l’échelle des bassins versants est difficile à appréhender car hautement var iable 
dans le temps et l’espace. De meilleures compréhensions et estimations du rôle de la dénitrification dans les zones humides 
alluviales au pas de temps journalier sont nécessaires afin de faire ressortir son effet prépondérant dans la régulation des nitrates 
à l’échelle d'un bassin versant. Ainsi, les objectifs de ce travail sont 1) de mieux comprendre et d’estimer les flux de carbone 
organique au pas de temps journalier, un des moteurs essentiels de la dénitrification, 2) d’estimer le rôle de la dénitrifica tion dans 
les zones humides alluviales sur des bassins versants contrastés d’un point de vue de la disponibilité de carbone organique et de 
nitrate, 3) d’ouvrir vers une généralisation de cette méthode pour quantifier les flux de nitrate aux océans à l'échelle globale et le 
rôle des zones humides alluviales sur ces derniers. A l'aide de données éparses à travers le monde provenant de différentes bases 
de données, nous avons pu mettre en évidence des équations simples permettant de simuler les flux de carbone organique 
transportés par les fleuves. Puis, avec un modèle intégrant les échanges nappes-rivière, adapté du modèle SWAT ainsi que des 
données de télédétection, nous nous sommes concentrés sur les interactions entre cycles de l'azote et du carbone dans les zones 
humides alluviales via la dénitrification sur trois bassins versants contrastés : l’Amazone pour les zones tropicales, la Garonne pour 
les zones tempérées et l’Ienisseï en Sibérie pour les zones froides. Ce travail démontre l’hétérogénéité de la dénitrification à 
l’échelle de bassins versants contrastés. Nous avons pu démontrer que la dénitrification par les zones humides alluviales s’élève à 
hauteur de 73,0 kgN/ha/an pour l’Amazone, 4,5 kgN/ha/an pour la Garonne et 0,7 kgN/ha/an pour l’Ienissei. Ainsi, nous pouvons 
démontrer que les bassins versants pour des conditions pédo-climatiques et d’anthropisation différentes renvoient des 
dénitrifications très différentes dues à la température ou à la disponibilité des réactifs. Enfin, dans le but de généraliser cette 
méthode à l’échelle globale, nous avons établi une approche de prédiction des flux de nitrates transportés par les fleuves à l’aide 
d’une équation simple et de paramètres environnementaux faciles à obtenir afin d’exporter nos résultats sur l’ensemble des fleuves 




Nitrate pollution in surface waters under anthropogenic pressures such as the intensification of the agriculture and the urban and 
industrial discharges is still a main concern at global scale. Denitrification is the only one process able to remove nitrate from the 
system. This process is mainly happening in wetlands and induces a reduction of the nitrate concentration to the rivers and coming 
from agricultural lands. For its functioning, the denitrification process needs organic carbon which partly comes from in-situ organic 
carbon in soils or in field produced organic matter but also from the river. Alluvial wetlands are really efficient concerning 
denitrification. The latter fluctuates in time according to the hydrological cycle and to the availability of organic carbon and nitrate. 
While the process in alluvial wetlands is known and detailed for a long time, the impact of organic carbon availability on ni trate 
fluxes exported to the oceans at the watershed scale is difficult to estimate as it is highly variable in time and space. Better 
understanding and estimations of the alluvial wetlands denitrification role at daily time step are required to highlight its main effect 
on the regulation of nitrate fluxes at the watershed scale. In this way, the objectives of this work are 1) to better understand and 
estimate the fluxes of organic carbon flowing in rivers at a daily time step, as it is a main reagent in the denitrification process, 2) to 
estimate the denitrification role in alluvial wetlands on different contrasted watersheds regarding the availability of organic carbon 
and nitrate, 3) to look towards a generalization of the proposed methods in order to quantify the nitrate fluxes going to the oceans 
at global scale and the role of the alluvial wetlands on them. Using scarce data from various databases, we have pointed out simple 
equations allowing the simulations of organic carbon exported by rivers to the oceans. Then, with a model integrating exchanges 
between the river and the aquifer, adapted from SWAT and with remote sensing data, we have focused on the interactions of 
nitrogen and organic carbon cycles in alluvial wetlands by denitrification on three contrasted watersheds: the Amazon River for 
tropical areas, the Garonne River for temperate basins and the Yenisei River for cold zones. This work demonstrates the 













 for the Yenisei 
River. Hence, we have shown that watersheds with different pedo-climatic conditions or anthropogenic pressures return different 
denitrification rates due to temperature or to reagents availability. Finally, to generalize this method at global scale, we have 
proposed an approach to predict nitrate fluxes transported by rivers with a simple equation and easy-to-obtain environmental 
parameters. 
